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Kapitel 1
Einleitung
1.1 Einführung in die Problemstellung
Seit Beginn der Industrialisierung synthetisiert der Mensch in steigendem Umfang chemische Stoffe,
welche in der Umwelt natürlich nicht vorkommen. Solche Verbindungen, die biologischen Stoffkreis-
läufen fremd sind, werden Xenobiotika (griech.: dem Leben fremde Stoffe) genannt. Gleichzeitig
sind die Produktionsmengen von chemischen Stoffen immer mehr angestiegen. Durch den Menschen
werden diese Stoffe auch in immer größeren Mengen in die Umwelt eingebracht. Dies geschieht zum
Teil gewollt, als Bespiel ist hier die Ausbringung von Pflanzenschutzmitteln zu nennen. Über diffuse
Quellen gelangen Fremdstoffe auf passive Art ungewollt in die Umwelt. Passiv werden Xenobiotika
durch Auswaschungen z.B. von Farben, dem Straßenverkehr oder durch Kläranlagen in die Umwelt
eingebracht. Besonders Kläranlagen sind hier ein bedeutender Faktor, da in diesen die Abwässer
aus Industrie und Haushalten zusammen kommen. Durch den immer stärkeren Einsatz von Chemi-
kalien befinden sich darin eine Vielzahl von Stoffen. Diese werden nur zum Teil in den Kläranlagen
abgebaut oder zurückgehalten. Durch die Ausbringung von Klärschlämmen auf Feldern oder den
Abfluss der geklärten Abwässer am Vorfluter in Oberflächengewässern gelangt ein Teil der Verbin-
dungen in die Umwelt. Die Umwelt kann man in drei Kompartimente einteilen: Die Atmosphäre,
die Litosphäre und die Hydrosphäre. Alle drei Kompartimente sind für den Menschen von Bedeu-
tung. In dieser Arbeit liegt der Fokus auf der Pedosphäre (Boden), die die Trennschicht zwischen
Atmosphäre und Lithosphäre darstellt. Die in die Umwelt gelangten Xenobiotika können im Boden
festgelegt werden und dort sogenante nicht-extrahierbare Rückstände (NER) bilden. Der Boden ist
Standort für höhere Pflanzen und gleichzeitig Filter-, Reinigungs-, Transport-, und Puffersystem
[71]. Diese Funktionen des Bodens machen ihn zu einer wichtigen Senke für Xenobiotika. Gleichzei-
tig dient der Boden aber auch als Standort von Nutzpflanzen. Aus diesem Grund ist es von großem
Interesse, mehr über das Verhalten und den Verbleib von Xenobiotika im Boden und die mögliche
Aufnahme durch Pflanzen zu erfahren, um potentielle Gefahren durch z.B. die Ausbringung von
Pflanzenschutzmitteln und Klärschlämmen besser abschätzen zu können.
1
2 Einleitung
1.2 Boden
Die Pedosphäre, diese an der Grenzschicht zwischen Atmosphäre und Lithosphäre entstandende
und entstehende Sphäre, stellt einen Bereich dar, in dem sich die drei Phasen Luft, Wasser und
Gestein zeitlich und örtlich überlagern [43]. Der Boden ist aus Mineralien unterschiedlicher Art und
Größe sowie aus organischen Stoffen, z.B. dem Humus, aufgebaut. „Der Boden stellt das mit Wasser,
Luft und Lebewesen durchsetzte, unter dem Einfluss der Umweltfaktoren entstandene Umwand-
lungsprodukt mineralischer und organischer Substanzen dar“ [43]. Wie schon bei der Einführung
in die Problemstellung erwähnt ist der Boden Standort für höhere Pflanzen und gleichzeitig Filter-,
Reinigungs-, Transport-, und Puffersystem [71]. Diese Funktionen des Bodens machen ihn zu ei-
ner wichtigen Senke für Xenobiotika. Um die Frage nach dem Verbleib und dem Verhalten von
Xenobiotika im Boden zu beantworten wurden für diese Arbeit zwei Verbindungen ausgesucht die
stellvertretent für Pflanzenschutzmittel bzw. für in Klärschlämmen gefundene Xenobiotika stehen
[86]. Bei den zwei Modellsubstanzen handelt sich um 2-Methyl-4-chlorphenoxyessigsäure (MCPA)
und 4(3’,5’-Dimethyl-3’-heptyl)-phenol (p353-NP).
1.2.1 Organo-Ton-Komplexe und nicht-extrahierbare Rückstände
Tonpartikeln, die ein wichtiger Bestandteil des Bodens sind, weisen an ihrer Oberfläche eine starke,
meist negative Ladung auf. Die in dieser Arbeit verwendeten Böden enthalten Tonminerale die zu
den Smectiten gehören. Hierbei handelt es sich um dreischichtige Tonminerale. Diese dreischich-
tigen Tonminerale sind aufgrund ihrer Struktur in Gegenwart von Wasser quellfähig und erhöhen
so zusätzlich ihre Oberfläche. [11, 19, 43]. Durch Wasserstoffbrücken und Einlagerungen von mehr-
wertigen Kationen kommt es vor allem zwischen Tonplättchen, und organischen Fragmenten, z.B.
Huminstoffen, zur Aggregatbildung, die zu Organo-Ton-Komplexen (OT) führt [43]. Ein Modell
der OT ist in Abb. 1.1 dargestellt.
In der Literatur wurde oft beschrieben, dass natürliches organisches Material bei der Bindung
und Verteilung von Xenobiotika im Boden eine große Bedeutung hat [56, 58, 109]. Auch spielen
Tonminerale bei der Sorption von Xenobiotika, wie z.B. MCPA eine bedeutende Rolle [48, 49, 58]. In
Sorptionsstudien fand man eine positive Korrelation zwischen dem organischen Kohlenstoff-gehalt,
Corg, und dem Tongehalt [36]. Sorption wird oft in Verbindung mit der Limitierung des biologischen
Abbaus gefunden, da durch die Sorption die Konzentration des Pestizides in der wässrigen Phase
reduziert und somit die Verfügbarkeit für den mikrobiellen Abbau reduziert wird [59]. Reaktionen
werden im Boden über kolloidale Materialien kontrolliert. Zu den wichtigsten kollodialen Fraktio-
nen zählen die der Tonminerale und der Humussubstanzen. Beide Kolloide sind negativ geladen
und verfügen über eine Kationenaustauschkapazität. Durch die Reaktion von Tonmineralen mit
Humussubstanzen entstehen Ton-Humus-Komplexe. Dies geschieht durch die Bildung von Brücken
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Abbildung 1.1: Modell der Interaktion von natürlichem organischem Material mit der Oberfläche
von Ton-Mineralen. Die Abbildung stellt Kationen (M) und Wasserbrücken dar, zusammen mit van
der Waals-Interaktionen (zu Zuckerresten). Übernommen und verändert aus [„Involving Natural
Nonliving Organic Matter“ Seite 128 [19].]
zwischen Kalzium und hydratisierten Aluminium oder Eisen-Ionen [5, 45, 98]. Betrachtet man den
Organo-Ton-Komplexen, so kann man vier Fraktionen unterscheiden. Drei dieser Fraktionen sind
organisch. Sie gehen aus Huminstoffen hervor und lassen sich in Fulvinsäuren (FA), Huminsäuren
(HA) und Humin (HU) aufteilen. Die vierte Fraktion ist das Tonmineral selbst. Die Untertei-
lung der Huminstoffe gründet sich auf ihre Löslichkeit im Wasser in Abhängigkeit vom pH-Wert.
So sind die Huminsäuren in wässrigen Lösungen nur im alkalischen Bereich löslich, während die
Löslichkeit der Fulvinsäuren keinen Bezug zum pH-Wert aufweist [19, 112]. Das Humin zeigt bei
keinem pH-Wert eine Löslichkeit in wässrigen Lösungen [19, 84, 112]. Die Huminsäuren setzen sich
aus aromatischen, aliphatischen und Kohlenhydrat-Kohlenstoffen zusammen. Ihre durchschnittliche
elementare Zusammensetzung lässt sich folgendermaßen beschreiben: 55,10 % C, 5,00 % H, 3,50 %
N, 35,60 % O und 1,80 % S [85]. Sie weisen zudem eine hohe Diversität bezüglich ihres molekularen
Gewichtes auf. Generell ist ihr Molekulargewicht größer als das von Fulvinsäuren aus der gleichen
Bodenprobe [19]. Fulvinsäuren bestehen wie die Huminsäuren aus aromatischen, aliphatischen und
Kohlenhydrat-Kohlenstoffen. Es wird generell angenommen, dass sie einen höheren Anteil an Aro-
maten aufweisen, als das bei Huminsäuren aus der gleichen Bodenprobe der Fall ist. Eine typische
Elementzusammensetzung für Fulvinsäuren ist: 46,20 % C, 4,90 % H, 2,50 % N, 45,60 % O und
1,20 % S [85]. Tonminerale und das organische Material sind im Boden die chemisch aktivsten
Komponenten und gleichzeitig die wichtigsten Komponenten für die Rückhaltung von organischen
Verbindungen, z.B. Pflanzenschutzmitteln im Boden [25, 72, 97, 114]. Organo-Ton-Komplexe spie-
len somit bei der Bildung von nicht-extrahierbaren Rückständen (NER) von Xenobiotika im Boden
eine wichtige Rolle. In den OT sind ca. 50 % des organischen Kohlenstoffs im Boden repräsentiert,
bei nicht versteinerten Sedimenten sind es sogar mehr als 70 % [19]. Eine Definition der nicht-
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extrahierbaren Rückständen von Pflanzenschutzmittel gaben Burauel und Führ [13]: „Die nach
der Extraktion im Boden, Pflanzen, oder Tieren noch vorhandenen Verbindungen, welche in der
Matrix fortbestehen in Form der Ursprungssubstanz oder ihrer Metaboliten. Die Extraktionsme-
thode darf dabei nicht wesentlich die Verbindung selber oder die Struktur der Matrix verändern.“
Nicht-extrahierbare Rückstände (NER) spielen bei der Zulassung von Pflanzenschutzmitteln eine
wichtige Rolle. So wird in der EU kein Pflanzenschutzmittel zugelassen, wenn es 100 Tage nach
Applikation mehr als 70,00 % NER bildet und die Mineralisationsrate nach 100 Tagen unter 5,00
% der applizierten Menge liegt [9].
Abbildung 1.2: Schicksal von organischen Verbindungen (OV) im Boden. Kasten (a) zeigt den Weg
auf, den organische Verbindungen überwiegend nehmen, die einen raschen Abfall der Konzentrati-
on der Ausgangsverbindung und ihrer Metaboliten gepaart mit einer hohen Mineralisation zeigen.
Kasten (b) zeigt den Weg auf, den organische Verbindungen überwiegend nehmen, die einen mo-
deraten oder langsamen Abfall der Konzentration der Ausgangsverbindung und ihrer Metaboliten
gepaart mit einer geringen Mineralisation zeigen. Übernommen und verändert aus [Environmental
Pollution 133 (2005) 85-90 [7].]
Zum Schicksal von organischen Verbindungen im Boden haben Barraclough et al. ein Modell
entwickelt, in welchem auch die Wege aufgezeigt werden, die organische Verbindungen nehmen,
wenn es zur Bildung von NER kommt [7]. Wie Barraclough et al. schrieben sind viele der natürlichen
organischen Verbindungen von pflanzlichen- und tierischen-Überresten ähnlich zu anthropogenen
Chemikalien. Das heißt, dass auch ihr Schicksal im Boden vermutlich einen ähnlichen Weg nimmt.
Das Modell von Barraclough et al. in Abb. 1.2 kann in zwei Abschnitte unterteilt werden, die durch
zwei farbige schraffierte Kästen gekennzeichnet sind. Der rote obere Kasten (a) zeigt den Weg auf,
den organische Verbindungen überwiegend nehmen, die einen raschen Abfall der Konzentration
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der Ausgangsverbindung und ihrer Metaboliten gepaart mit einer hohen Mineralisation zeigen.
Verbindungen, die dem Weg aus Kasten (a) entsprechen, können einfache Zucker, Aminosäuren,
Peptide aber auch Pflanzenschutzmittel wie Glyphosat und 2-Methyl-4-chlorphenoxyessigsäure sein.
Der untere grüne Kasten (b) zeigt denWeg auf, den organische Verbindungen überwiegend nehmenn
die einen moderaten oder langsamen Abfall der Konzentration der Ausgangsverbindung und ihrer
Metaboliten gepaart mit einer geringen Mineralisation zeigen. Verbindungen, die dem Weg aus
Kasten (b) entsprechen sind meist sehr resistente Verbindungen wie Lignin aber auch Xenobiotika
wie Metazachlor oder 4(3’,5’-dimethyl-3’-heptyl)-phenol.
Abbildung 1.3: Modell des Herbizid-Abbaus, Bildung des Hauptmetaboliten und Bildung nicht-
extrahierbarer Rückstände bei (a) Herbiziden die einen raschen Abfall der Konzentration der Aus-
gangsverbindung und ihrer Metaboliten gepaart mit einer hohen Mineralisation zeigen und (b) den
Herbiziden die einen moderaten oder langsamen Abfall der Konzentration der Ausgangsverbin-
dung und ihrer Metaboliten gepaart mit einer geringen Mineralisation zeigen. Übernommen und
verändert aus [Pest Managment Science 61:905-916 (2005) [75].]
Zwei weitere Modelle, die auch das Schicksal von organischen Verbindungen im Boden zeigen,
stammen von Mamy et al. [75]. Im Gegensatz zum Modell von Barraclough et al. beziehen sich
die beiden Modelle von Mamy et al. direkt auf Herbizide. Abb. 1.3 zeigt die beiden Modelle von
Mamy et al. die den Abbau von Herbiziden unter Bildung des Hauptmetaboliten und NER darstel-
len [75]. Auch bei diesen beiden Modellen ist eine Unterscheidung möglich wie sie bei Barraclough
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et al. getroffen wurde, zwischen: (a) den Herbiziden die einen raschen Abfall der Konzentration
der Ausgangsverbindung und ihres Hauptmetaboliten gepaart mit einer hohen Mineralisation zei-
gen und (b) den Herbiziden, die einen moderaten oder langsamen Abfall der Konzentration der
Ausgangsverbindung und ihrer Metaboliten gepaart mit einer geringen Mineralisation zeigen.
1.3 Struktur und Eigenschaften von Nonylphenol
Nonylphenol (NP) hat die allgemeine Summenformel: C6H4(OH)C9H19. Es kommt in zahlreichen
Isomeren vor. Grundsätzlich kann man zwei Varianten unterscheiden: Zum einen die unterschied-
liche Substitutionsposition der Nonyl-Gruppe am Phenolring (ortho oder para), und zum anderen
den Grad der Verzweigung der Nonyl-Kette [31, 91]. Die allgemeine Strukturformel von para-NP
zeigt Abb.1.4.
Abbildung 1.4: Grundstruktur von para-NP
Industriell hergestelltes NP ist eine klare bis leicht gelbliche viskose Lösung, welche einen typisch
phenolischen Geruch aufweist. Die molare Masse von NP beträgt 220,34 g/mol, der Schmelzpunkt
liegt bei ca. -8 ◦C. Die relative Dichte beträgt 0,95 g/l (20 ◦C), der Siedepunkt liegt zwischen 290
und 300 ◦C, wobei NP in der Regel bereits vor Erreichen des Siedepunktes weitgehend verdampft.
Der Dampfdruck von NP wird mit 0.3 Pa (25 ◦C) angegeben. Dieser Wert beruht auf der Ex-
trapolation von bestehenden Daten. NP selbst ist nur in sehr geringen Mengen wasserlöslich, in
der Literatur lassen sich keine pH-abhängigen Werte für die Wasserlöslichkeit finden. Für Model-
lierungszwecke wird oft ein Wert von 6 mg/l bei 20 ◦C angenommen [1]. Wie die fehlenden oder
sehr niedrigen Werte für die Wasserlöslichkeit zeigen, ist NP eine extrem hydrophobe Substanz für
die log Kow-Werte zwischen 3,28 und 4,77 angegeben werden. Für den Wert der Säurekonstante
(pKa) würde man aufgrund des pKa-Wertes von Phenol, der mit 9,9 angegeben ist, erwarten, dass
NP als alkylsubstituiertes Phenol, welches eine etwas niedrigere Azidität aufweisen sollte, einen
pKa von ungefähr 10 hat [31]. Eine weitere Eigenschaft von NP ist, dass es eine signifikante östro-
gene Aktivität aufweist [29, 39, 62, 83, 118]. Dabei scheinen die bei der Produktion anfallenden
verschiedenen Isomere unterschiedliche östrogene Wirkung zu zeigen [39, 83]. Eine besonders ho-
he östrogene Wirkung wurde unter anderem bei 4 (3’,5’-Dimethyl-3’-heptyl)-phenol nachgewiesen
(Abb. 1.5). Generell wird die östrogene Aktivität von NP in der Literatur als 2 x 10−3 bis 10−6 ge-
ringer angegeben als die des natürlichen 17β -Östradiols [62, 83]. Gleichzeitig zählt p353-NP auch
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zu den relevanten Isomeren im technischen Nonylphenolgemisch [91, 118]. NP zeigt desweiteren
eine hohe toxische Wirkung bei aquatischen Organismen (schon bei sehr niedrigen Konzentration)
[1, 74]. Hinzu kommt außerdem noch eine hohe Tendenz zur Bioakumulation [2, 34]. Die LC50 bzw.
EC50 Werte liegen für Fische im Bereich von 0,13 bis 1,4 mg/l, für Wirbellose bei 0,18 bis 3,0 mg/l
und für Algen zwischen 0,027 bis 1,5 mg/l [31, 51, 102].
Abbildung 1.5: 4 (3’,5’-Dimethyl-3’-heptyl)-phenol (p353-NP)
1.3.1 Verwendung und Vorkommen von Nonylphenol
Nonylphenol wird bei der Produktion einiger Kunststoffe eingesetzt. Hierzu zählen Polyvinylchlo-
ride und Epoxydharze [30, 118]. Der Haupteinsatzbereich von NP ist jedoch in der Produktion von
Nonylphenol-Polyethoxylaten (NPEO) zu sehen. NPEO finden wiederum Anwendung in Emul-
sionen für Farben und Pflanzenschutzmittel, sowie in der Textil- und Papierindustrie. Ein wich-
tiges Anwendungsgebiet von NPEO sind Industrie- und Haushaltsreiniger, einschließlich Wasch-
mitteln [12, 16, 31, 62]. Industriell wird NP durch die Alkylierung von Phenol mit technischem
Nonenen („Propylen-Trimer“: C9-einfach-ungesättigte Kohlenwasserstoffe mit verschiedenem Grad
an Verzweigung) produziert. Diese Reaktion ist allgemein als Friedel-Crafts-Alkylierung bekannt
[12, 23, 108]. Das hierbei entstehende technische NP ist eine komplexe Mischung aus mehr als
100 Isomeren [64]. In anderen Analysen von technischen NP-Gemischen wurden mehr als 80 ver-
schiedene Isomere detektiert [47]. Diese Isomere liegen para-und ortho-substituiert vor, wobei die
para-substituierten mit über 90 % deutlich überwiegen [116]. Von den bisher gefundenen Isomeren
werden 22 als wichtig angesehen [24, 30]. In der Umwelt findet man NP zu über 60 % in Sedi-
menten, zu mehr als 10 % im Boden und annähernd zu 25 % im Wasser [79]. Die Gehalte an
Nonylphenol, die in Klärschlämmen gemessen wurden, schwanken stark. Sie liegen zwischen 8 und
4000 µg/g Trockengewicht Klärschlamm, wobei die Konzentrationen an NP im Klärschlämmen aus
Industrieregionen und stark urbanisierten Gegenden deutlich höher sind [27, 60, 68, 107, 118]. Die
Konzentrationen von NPEO im Boden werden mit Werten zwischen 10 und 2430 µg/kg Boden
angegeben [18, 27]. Werte zwischen 1,4 und 1,6 mg/kg für NP wurden nur in solchen Böden ge-
funden, die mit hohen Klärschlammmengen behandelt wurden. Bei unbehandelten Böden oder bei
der Zugabe von Gülle konnten lediglich Werte von 0,01 bis 0,98 µg/kg Boden nachgewiesen werden
8 Einleitung
[102]. Durch EU-Richtlinie 2003/53/EG wurde die Verwendung von emissionsrelevanten NPEO
stark eingeschränkt oder verboten [26, 51]. Hierunter fallen z.B. Reinigungsmittel, Hilfsstoffe in
der Textil- und Lederverarbeitung, sowie Formulierungshilfsstoffe für Pflanzenschutzmittel. Durch
die EU-Richtlinie 2003/53/EG, die auch in Deutschland umgesetzt wurde, sind die verwendeten
Mengen in Deutschland stark rückläufig. Einige Anwendungsgebiete mit den dazugehörigen Verwen-
dungsmengen für die Jahre 2000 und 2005 sind in Tabelle 1.1 aufgeführt [51]. Durch den Rückgang
der Anwendmengen um teilweise 50 bis 100 % ist ebenfalls mit einem erheblichen Rückgang der
Belastung in der Umwelt in den nächsten Jahren zu rechnen.
Tabelle 1.1: Übersicht über NPEO-Mengen (Stand 2000 und 2005) und Expositionsbedingungen in
den verschiedenen Anwendungsbereichen in Deutschland; ein Auszug nach Hillenbrand et al. 2007
(Umweltbundesamt (UBA)) [51]
Anwendungs- Verwendete Emissionen Verwendete
bereiche Mengen ins Abwasser Mengen Anmerkungen
in 2000 in 2000 in 2005
Leder-/ teilweise abwasserrelevante
Textil- 320 t 37 t 150 t Anwendungen; nach
hilfsmittel 2003/53/EG stark eingeschränkt
70 t 63 t 0 t
in Deutschland nur noch
Industrie- geringe Bedeutung,
reiniger nach 2003/53/EG stark
eingeschränkt oder verboten
Emissionsfaktor 0,9
200 t 1 t 70 t
mögliche Emissionen bei der
Farben und Anwendung durch nicht aus-
Lacke gehärtete Farbreste unklar
Emissionsfaktor 0,005
Bauchemie 825 t 83 t 200 t
Emissionen aufgrund z.T.
umweltoffener Anwendungen
umstritten(UBA 1999;
Leisewitz/ Schwarz 1997)
Emissionsfaktor: 0,1
700 t 35 t 500 t
genaue Anwendung unklar;
sonst. Anwen- Anwendungen (z.B. Metall-
dungen entfettung)
Emissionsfaktor: 0,05
Agrochemie 250 t
25 t
100 t
nach 2003/53/EG verboten
(Gewässer- Emissionsfaktor: 0,1
emissionen)
1.3.2 Verhalten von NP in der Umwelt
NP wird in der Regel nicht direkt in die Umwelt eingebracht, sondern beim Abbau von NPEO frei-
gesetz [23, 64, 102]. Ein wichtiger Eintragspfad sind hierbei Kläranlagen, über die NP bzw. NPEO
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in die Gewässer gelangen. Für den Eintrag von NP in Böden stellt die Ausbringung von Klärschläm-
men als organischer Dünger den wichtigsten Eintragspfad dar. Von geringerer Bedeutung für den
Eintrag in den Boden sind Pestizidformulierungen [26, 27, 29]. Die Ergebnisse mehrerer Studien, die
vom „European Chemicals Bureau“ der EU zusammengefasst wurden, legen nahe, dass NP in der
Umwelt stark am Boden und Sedimenten adsorbiert [31]. Die Adsorbtion an Sedimente führt dazu,
dass im Flusswasser Werte zwischen 0,7 ng/l bzw. 15 µg/l gefunden werden. Im Flusssediment
lagen dagegen die detektierten Werte zwischen 0,4 µg/kg und 3520 mg/kg. Hauptsächlich in der
Umgebung von Industriegebieten oder in der Nähe von Kläranlagen werden die sehr hohen Werte
im mg/kg Bereich gefunden [102]. Eine ausführliche Auflistung von Untersuchungen zur Verteilung
von NP im Wasser und Sediment findet sich bei Soares et al.; in diesem Übersichtsartikel werden
hierzu 19 Veröffentlichungen aufgelistet [102]. Ein wichtiger Faktor für die Adsorption von NP ist
die Menge an organischem Kohlenstoff im Boden oder Sediment. In Seesedimenten ist NP nach
einer Studie von Lalah et al. nur schwer biologisch abbaubar; Lalah et al. zeigten einen Rückgang
von lediglich 9 % in 56 Tagen [69]. Der Abbau von NP im Boden ist limitiert durch den Sauerstoff-
gehalt und die Bioverfügbarkeit, die maßgeblich durch das Adsorptionverhalten bestimmt ist [27].
Dieses wird vorallem durch Huminstoffe, Tonminerale, Oxide und Hydroxide von Eisen und Alumi-
nium bestimmt [35]. Für den Abbau von NP in Böden sind Halbwertszeiten von wenigen Wochen
angegeben, es kann aber auch zu deutlich längeren Halbwertszeiten kommen [26, 99, 110, 118]. Für
den Verteilungskoeffizienten (kd) von NP finden sich Werte zwischen 36,1 bis 462,0 kg/l [107].
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1.4 Struktur und Eigenschaften von 2-Methyl-4-
chlorphenoxyessigsäure (MCPA)
Bei dem Phenoxyalkansäure-Herbizid MCPA (Abb. 1.6) handelt es sich um ein Wuchstoffherbizid,
welches hauptsächlich gegen breitblättrige Unkräuter eingesetzt wird. Durch seine der Pflanzenhor-
mongruppe der Auxine verwandte Struktur bewirkt MCPA bei den zu bekämpfenden Unkräutern
ein starkes Wachstum. Auf Grund des daraus resultierenden Nährstoffmangels sterben die Unkräu-
ter ab [15, 89]. Das Molekulargewicht von MCPA beträgt 200,6 g/mol; seine Wasserlöslichkeit wird
mit Werten zwischen 395 - 825 mg/l (25 ◦C) angegeben. Für den logKow wird in der Literratur ein
Wert von 2,75 bei pH 1 und von 0,46 bei pH 5 (25 ◦C) genannt. Der Wert für die Säurekonstante
pKa liegt bei 3,07. Der Schmelzpunkt von MCPA liegt zwischen 115,4 ◦C und 116,8 ◦C [15, 33, 89].
MCPA zeigt in Säugern kein Potential zur Akkumulation. Die LD50 für die akute Toxizität liegt
für Säugetiere bei 962 mg/kg Körpergewicht (Ratte) [33].
Abbildung 1.6: Strukturformel des Herbizides 2-Methyl-4-chlorphenoxyessigsäure (MCPA)
1.4.1 Verwendung und Vorkommen von MCPA
Im Gegensatz zum NP ist der Verwendungsbereich von MCPA eng begrenzt und beschränkt
sich ausschließlich auf die Bekämpfung von Unkräutern. Aus diesem Grund ist die zur Verfü-
gung stehende Literatur im bezug auf die Verwendung und das Vorkommen von MCPA deutlich
geringer. MCPA zählt zu den am häufigsten eingesetzten Herbeziden. Es wird in der Landwirt-
schaft typischerweise in Aufwandmengen von 0,3 - 2,25 kg/ha aktiver Wirksubstanz aufgebracht
[6, 15, 28, 103, 104]. Dabei wird MCPA als Formulierung in der Form des Salzes oder Esters z.B.
MCPA 2-ethylhexylester oder des MCPA-methyl esters angewendet, wobei es im Boden sehr schnell
zur freien Säure hydrolysiert wird [89, 101]. Bei den pH-Werten, die in den meisten Böden vorherr-
schen, liegt MCPA in der anionischen Form vor. Die damit verbundene gute Wasserlöslichkeit führt
möglicherweise zu einem Risiko der Auswaschung und damit der Kontamination von Grundwasser
und Oberflächengewässer [36, 57].
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1.4.2 Verhalten in der Umwelt
MCPA wird in der Umwelt rasch mineralisiert. Man findet je nach Bodenbedingungen und Tem-
peratur Werte für die Mineralisierung von 49 bis 72 % in einem Zeitraum von 50 bis 90 Tagen
[36, 50, 58, 104]. In einer im Auftrag der Europäischen Union (EU) durchgeführten Studie wur-
de ein Anteil von 34 % NER nach 91 Tagen detektiert. Dieser Wert blieb anscheinend stabil; so
konnten nach 209 Tagen immer noch 30 % der zuvor applizierten Radioaktivität im Boden nach-
gewiesen werden [33]. Der Abbau von MCPA findet faktisch nur aerob statt, der anaerobe Abbau
ist nicht relevant. DT90-Werte für MCPA werden mit 79 Tagen unter aeroben Bedingungen bei 25
◦C angegeben [15, 33]. Der Photoabbau spielt in Böden nur eine untergeordnete Rolle. Es werden
DT50-Werte von 8 bis 67 Tagen bei direkter Einwirkung von Sonnenlicht angegeben [15, 33]. Die
Sorption von MCPA an Boden ist schwach (kd-Werte von 0,3 - 4,16 l/kg) [36, 49, 50, 59, 103].
1.5 Ziele der Arbeit
Die vorliegende Arbeit entstand im Rahmen des DFG Schwerpunktprojektes SPP 1315 “Biogeoche-
mical Interfaces in Soil“. Besonderes Augenmerk wurde im Rahmen dieser Arbeit auf die Organo-
Ton-Komplexe und den Einfluss von Mikroorganismen gelegt. Diese beiden Faktoren spielen im
Boden eine wichtige Rolle bei der Immobilisierung und Persistenz von Xenobiotoka und ihrer Me-
taboliten. Bei der Auswahl der Böden wurde auf einen sandigen Schluffboden mit einem Tonanteil
von 5 bis 9 % zurückgegriffen. p353-NP und MCPA eignen sich als Modellsubstanzen, da sie durch
ihre chemische Struktur typisch sind für zahlreiche Pflanzenschutzmittel bzw. für in Klärschlämmen
gefundene Xenobiotika [86]. Als weiterer wichtiger Punkt sollte der Einfluss untersucht werden, den
die Mikroorganismen im Boden auf die Imobilisierung und die Einbindung in bzw. an die Organo-
Ton-Komplexe haben. Hierzu wurde ein Vergleichsansatz mit sterilisierten Böden durchgeführt,
um den Einfluss von Mikroorganismen auszuschließen. Gleichzeitig wurden die Böden mittels De-
naturierende Gradienten-Gel-Elektrophorese (DGGE) auf eine Veränderung in der mikrobiellen
Diversität untersucht. Dies geschah über den zeitlichen Verlauf der Versuche und im Vergleich der
einzelnen Versuchsansätze untereinander.
Kapitel 2
Material, Methoden
2.1 Material
2.1.1 Chemikalien
2.1.1.1 Organische Lösungsmittel
Alle verwendeten organischen Lösungsmittel waren p.a. reinst oder 1x destilliert, mit Ausnahme
der organischen Lösungsmittel, die für die HPLC Analytik eingesetzt wurden. Diese wurden in der
Qualitätsstufe HPLC Gradient Grade von der Firma Carl Roth (Karlsruhe) bezogen.
2.1.1.2 Gelabelte Chemikalien
[Ring-U-14C]-Phenol Moravek Biochemicals, Brea USA
Spezifische Aktivität: 73 mCi/mmol, 2,7 GBq/mmol
Radiochemische Reinheit: 99,9 % nach HPLC
[Phenol-1-13C] ISOTEC, Miamisburg USA
Chemische Reinheit: 99,0 % nach GC-MS
[Ring-U-14C]-353NP Synthese durch
Spezifische Aktivität: 8,2 mCi/mmol, 303,4 MBq/mmol Timm Klausmeyer, Aachen
Radiochemische Reinheit: ≥ 94,1 % nach HPLC
Chemische Reinheit: 90,1% nach GC-MS
[Ring-U-14C]MCPA-Methylester Synthese durch
Spezifische Aktivität: 1,6 mCi/mmol, 59,2 MBq/mmol Prof. M. H. Gerzabek, Wien
Radiochemische Reinheit: ≥ 89,7 % nach HPLC
2.1.1.3 Radioanalytische Materialien
Oxidizer-Standard: Perkin Elmer, Rodgau
Spec-Chec-14C for Sample Oxidizer; 9,56·105 dpm/ml
12
Material Methoden 13
Zintillationscocktail LumasafeTM plus Lumac, Groningen NL
Oxysolve C-400 Zinsser Analytic, Frankfurt
2.1.1.4 Referenzsubstanzen
Brenzcatechin Sigma Aldrich, Steinheim
2-Methyl-4chlorophenol 90 % ABCR, Karlsruhe
MCPA ≥ 95 % Sigma Aldrich, Steinheim
MCPA-Methylester 99,2 % Riedel de Häen, Seelze
p353-NP Synthese durch
Chemische Reinheit: ≥ 90 % nach GC-MS Timm Klausmeyer, Aachen
Phenol 99% ABCR, Karlsruhe
4(3,5-Dimethyl-3-heptyl)-2-Nitrophenol Synthese durch
Chemische Reinheit: < 42 % nach GC-MS Timm Klausmeyer, Aachen
2.1.1.5 Sonstige Chemikalien
Ammoniumpersulfat ≥ 98 % Sigma Aldrich, Steinheim
Urea (Harnstoff) ≥ 99,5 % Sigma Aldrich, Steinheim
Natriumhydroxid ≥ 98 % Riedel de Häen, Seelze
Agarose Molecular biology grade Eurogentec, Köln
Wasser für die Molekolarbiologie Applichem, Darmstadt
EDTA (IDRANAL lll) Sigma Aldrich, Steinheim
Tris Molecular biology grade Applichem, Darmstadt
Silbernitrat ≥ 99 % Sigma Aldrich, Steinheim
TEMED ≥ 99 % Sigma Aldrich, Steinheim
Rotiphorese Gel 40 (37,5:1) Carl Roth Karlsruhe
Acrylamidlösung 40 % Sigma Aldrich, Steinheim
1 % Ethidiumbromidlösung Fluka, Neu Ulm
Natronkalk, gekörnt 3-5 mm Carl Roth Karlsruhe
3,5-Dimethyl-3heptanol ≥ 99 % ABCR Karlsruhe
Formaldehyd ≥ 99 % Fluka, Neu Ulm
Dimethylsulfoxid ≥ 99 % Merk, Darmstadt
Wasserstoff 5.0 Praxair, Düsseldorf
Helium 5.0 Praxair, Düsseldorf
Stickstoff 5.0 Westfalen, Münster
Salzsäure 35 % Merk, Darmstadt
Salpetersäure 65 % Merk, Darmstadt
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2.1.2 „Primer“ Oligonukliotide für die DGGE Analyse
Pilze:
Das unten stehende Primerpaar NS1 und GCfung bildet die V1 und V2 Region der pilzlichen 18S
rDNA ab. Mit ihm werden wie in der Literatur beschrieben Amplicons mit einer Länge von 350
Basenpaaren erzeugt [13, 54].
„Primer“ 5’-3’ Sequenz
NS1 vorwärts GTA GTC ATA TGC TTG TCT C
GCfung rückwärts CGC CCG CCG CGC CCC GCG CCC GGC CCG CCG
CCC CCG CCC CAT TCC CCG TTA CCC GTT G
Bakterien:
Das unten stehende Primerpaar U0968f-GC und L1401r ist in der Literatur vielfach beschrieben
[42, 65, 100]. Es ist spezifisch für bakterielle 16S rDNA, und man erhält mit ihm Amplicons mit
einer Länge von 470 Basenpaaren.
„Primer“ 5’-3’ Sequenz
L1401 vorwärts CGG TGT GTA CAA GAC CC
U968GC rückwärts CGC CCG GGG CGC GCC CCG GGC GGG GCG
GGG GCA CGG GGG GAA CGC GAA GAA CCT TAC
2.1.3 Versuchsböden
Die in dieser Arbeit verwendeten Böden stammten alle aus dem Fuhrberger Feld. Dieses ist mit
ca. 300 km2 das größte Wassergewinnungsgebiet des norddeutschen Flachlandes und liegt etwa 30
km nordöstlich von Hannover im Bereich der nordwestdeutschen Altmoränenlandschaften in einer
Höhe von durchschnittlich 45 m (Talsandgebiet) bis 90 m (Hohe Geest) üNN (siehe Abb. 2.1).
Mit einer Gesamtförderung von 40 Mio m3 a−1 deckt es fast 80 % des Trinkwasserbedarfs von
Hannover. Das Fuhrberger Feld ist Teil der Talsandgebiete der Aller-Wietze-Niederung und wird
nach Norden hin zur Aller entwässert, was vor allem über Wietze und Wulbeck geschieht. Die
Durchschnittstemperatur beträgt 8,9 ◦C, die durchschnittliche Niederschlagsmenge liegt bei ca.
680 mm a−1.
Der im Rahmen dieser Arbeit zur Probenentnahme genutzte Standort „Hellern“ (sihe Abb.
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Abbildung 2.1: Karte 1: Lage des Probenahmegebietes Fuhrberger Feld im Großraum Hanover
(Grundlage: Digitale TK50 Niedersachsen/Bremen, Landesvermessung + Geobasisinformationen
Niedersachsen (LGN)).
2.2) wurde ehemals als Grünland genutzt. Zum Zeitpunkt der Probenahme wurde das Gebiet in
kleinem Umfang noch auf diese Weise genutzt. Der Standort Hellern ist deutlich von Grundwasser
beeinflusst (Gley), jedoch gibt es hier auch kleinräumig höher liegende Bereiche mit geringerem
Grundwassereinfluss. Der Boden für die p353-NP- und Steril-Ansätze stammt von einer Fläche, die
zum Zeitpunkt der Probenahme als Maisacker genutzt wurde. Der Boden für die MCPA-Ansätze
wurde von einem mit Gras bewachsenen Bereich entnommen, welcher rund 40 m von der ersten
Probennahmenstelle entfernt lag. Die Verwendung von zwei unterschiedlichen Probennahmenstellen
wurde notwendig, da für die Ansätze jeweils frischer Boden (nicht älter als vier Wochen) verwendet
werden sollte und es auf Grund der Verfügbarkeit der Testchemikalien nicht möglich war beide
Ansätze zeitnah zu realisieren. Der erste Standort war zum Zeitpunkt der zweiten Probenahme
nicht verfügbar, so das ein nahegelegener Standort mit ähnlichen Bodeneigenschaften ausgewählt
wurde. Alle Bodenproben wurden bei 4 ◦C im Dunkeln gelagert. Die in den Versuchsböden vor-
komenden Tominerale gehören zur Gruppe der Smektite, der bekannteste Vertreter der Smektite
ist das Montmorillonit. Hierbei handelt es sich um dreischichtige Tonminerale. Die dreischichtigen
Tonminerale sind aufgrund ihrer Struktur in Gegenwart von Wasser quellfähig und erhöhen so
zusätzlich ihre Oberfläche [11]. Die einzelen Bodenparameter sind in Tabelle 2.1 aufgeührt.
2.1.4 Geräte
DC Auftragsmaschine Linomat IV Camag, Berlin
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Abbildung 2.2: Karte 2: Lage des Probenahmenstantortes Hellern im Fuhrberger Feld (Grundlage:
Digitale TK50 Niedersachsen/Bremen, Landesvermessung + Geobasisinformationen Niedersachsen
(LGN))
Hamilton Auftragsspritze 100, 500 µl Camag, Berlin
Probenspritze Microlita R©10, 25, 100 µl Camag, Berlin
Szintillationszähler Camberra-Packard, Zürich CH
2250CA TRI-CarB R©
Biological Oxidizer OX 500 R.J. Harvey Instrument Corp.
Zinser Analytic, Frankfurt
Ultraschallbad Transsonic T460 Elma, Singen
Magnetrührer mit Heizplatte RCTbasic Ika Labortechnik, Staufen
DC-Scanner Tracemaster 40 Berthold, Bad Wildbad
Rotationsverdampfer Rotavapor EL 130 Büchi, Essen
Membran-Vakuumpumpe Vacuumbrand GMBH+Co, Wertheim
Feinwaage Sartorius, Goettingen
Laborwaage Sartorius, Goettingen
Sterilbank Kojair, Nideggen
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Tabelle 2.1: Bodenparameter für die in dieser Arbeit verwendeten Böden für die einzelnen Ver-
suchsansätze mit p353-NP (4(3’,5’-dimethyl-3’-heptyl)-phenol), 2-Methyl-4-chlorphenoxyessigsäure
(MCPA) und dem sterilisierten Boden. Angegeben sind die Werte für den pH-Wert gemessen in
CaCl2 den totalen organischen Kohlenstoff (TOC) im Gesamtboden und in den einzelnen Par-
tikelfraktionen Sand, Schluff und Ton sowie die Maximale Wasserhaltekapazität (WHK)max des
Gesamtbodens
Ansatz p353-NP MCPA Steril
TOC Gesamtboden in % 3,9 5,7 9,5
pHCaCl2 5,6 5,4 4,5
WHKmax in % 41,6 55,1 55,0
Sand (2 - 0,064 mm) in % 76,4 62,0 80,8
TOC Sandfraktion in % 0,7 2,09 11,5
Schluff (63 - 2 µm) in % 18,0 29,2 13,8
TOC Schlufffraktion in % 13,5 13,1 16,0
Ton ≤ 2µm in % 5,6 8,8 5,3
TOC Tonfraktion in % 14,7 14,8 16,0
Ultraschallstab UW 200 Bendelin electconic, Berlin
Zentrifuge Avanti I20 XPI Beckman Coulter, Krefeld
DCode Universal Mutation Detection System BioRad, München
PowerPac Basic BioRad München
GC: HP, Bad Homburg
Gerät: HP5890 Series II
Säule: FS-Supreme-5 5% Phenylpolysilphenylensiloxan
Dimensionen: 30 m x 0,25 mm x 0,25 µ m Filmdicke
Detektor: MS 5971A
GC: Agilent, Böblingen
Gerät: Agilent 6890N
Säule: HP5 5% Methyl Silicone Gum
Dimensionen: 30 m x 0,2 mm x 0,33 µ m Filmdicke
Detektor: FID
HPLC: HP, Bad Homburg
HP Agilent 1100 HPLC
Degasser G1322A
Quat Pump G1311A
ALS Autosampler G1313A
Col Comp G1316A
DAD G1315A
Ramona Star Radiodetector Raytest, Straubenhardt
HPLC-LS-Pumpe Raytest, Straubenhardt
DSX-500 Spectrometer Bruker, Leipzig
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Mastercycler gradient Eppendorf, Hamburg
Thermomixer comfort Eppendorf, Hamburg
Biofuge pico Heraeus, Buckinghamshire, England
Geldokumentation DeVision G Decon Science Tec, Hohengandern
ALPHA 1-2 Gefriertrocknungssytem Martin Christ GmbH, Osterode
2.1.5 Verbrauchsmaterialien und Hilfsmittel
Rundfilter 70 mm ø (589) Schleicher u. Schuell, Dassel
Einmalfilter Chromafil R© Macherey-Nagel, Düren
CA-45/15 ø Pore 0, 45µm ø Filter 25 mm
Extraktionshülsen 33 x 118 mm Schleicher u. Schuell, Dassel
Extraktionshülsen 22 x 80 mm Macherey-Nagel, Düren
DC-Fertigplatten S/L G-25 UV254 Macherey-Nagel, Düren
DC-Fertigplatten S/L G-100 UV254 Macherey-Nagel, Düren
Zellulose Merck, Darmstadt
Combusto Cone Cauberra-Packard, Zurich CH
HPLC-Probengläser, 2 ml Chromatographie Service GmbH, Eschweiler
Einwegspritzen, 2 ml B.Braun, Melsungen
Einmal-Injektionskanülen Sterican B.Braun, Melsungen
Super Polyethylene VialTM , 20 ml Perkin Elmer, Rodgau
Pocto-VialTM ISC, 6 ml Lumac-LSC, Groningen NL
Zentrifugenröhrchen, 50 ml cellstar R© Greiner, Essen
Gel-Fix for Pag Serva, Amsterdam NL
eXtended DNA Marker Bioron, Ludwigshafen
Polyamid-Präzisions-Siebgewebe (Nylon) VWR, Darmstadt
8 Strip StarPCR StarLab, Ahrnsburg
FastDNA R©Spin Kit for Soil MP Biomedicals, Illkirch F
Spectra/Por 6 Dialysemembran Spectrum Laboratories, Breda NL
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2.2 Methoden
2.2.1 Synthese p353-Nonylphenol
Bei der Synthese von p353-NP (Abb. 2.3) handelt es sich um eine Friedel-Crafts-Alkylierung. Zur
Durchführung der Synthese wurde auf eine Vorschrift von Vinken et al. zurückgegriffen [111]. Für
die Synthese wurden in einen Zweihalskolben 3,5-Dimethyl-3-heptanol in einem molaren Massen-
verhältnis Phenol:Alkohol von 1:1,8 eingewogen. Anschließend wurde eine 0,1 M Lösung von Phenol
in Petrolether dazugegeben und der Kolben an einen Rückflusskühler mit Trockenrohr (gefüllt mit
CaCl2) angeschlossen. Der Ansatz wurde mittels eines Wasserbads unter Rückflusskühlung und
rühren auf 50 oC erhitzt. Danach wurde BF3 im Verhältnis 1:11 Phenol:BF3 dazugegeben. Nach 55
min wurde die Reaktion durch Zugabe von Eiswasser abgebrochen. Anschließend wurde die wässri-
ge Phase von der organischen abgetrennt (Scheidetrichter) und die wässrige Phase verworfen. Die
organische Phase wurde noch 5 Mal mit Wasser gewaschen, um überschüssiges Phenol zu entfernen.
Die Probe wurde über Na2SO4 getrocknet. Im Anschluss daran wurde die Probe filtriert und ein
Aliquot gaschromatographisch vermessen. Die Probe wurde zur Trockne eingengt und die Ausbeute
mittels Wägung bestimmt.
Abbildung 2.3: Synthese von p353-Nonylphenol. Für die Synthese wurden als Katalysator (K):
BF3, als Lösungsmittel (L): Petrolether verwendet. Die Reaktion wurde bei 50 oC über 50 min
durchgeführt die maximale Reaktionsausbeute liegt bei über 60 % (Vinken et al.) [111].
2.2.2 Synthese des p353-Nonylphenol Metaboliten 4(3,5-Dimethyl-3-
heptyl)-2-Nitrophenol
Der Nitrometabolit 4(3,5-Dimethyl-3-heptyl)-2-Nitrophenol des p353-NP wurde durch Nitrierung
von 4(3,5-Dimethyl-3-heptyl)-Phenol hergestellt. Hierzu wurden 90 mg 353-Nonylphenol in 1 ml
Methanol gelöst und in einem 25 ml Spitzkolben vorgelegt. Zu der Lösung wurde dann mittels
einer Pasteurpipette unter Schütteln 65 % Salpetersäure zugetropft. Während des Zupipettierens
wurde der Kolben mit der Reaktionslösung in einem Eiswasserbad gekühlt. Die zunächst leicht
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gelbliche und klare Lösung trübte sich leicht ein. Nach weiterer Zugabe von Salpetersäure bildeten
sich dann rötliche Perlen, welche auf dem Methanol-Salpetersäuregemisch schwammen. Die Zugabe
der Salpetersäure dauerte ca. 10 min, wobei insgesamt ca. 1 ml Salpetersäure zugegeben wurde.
Nach Beendigung der Zugabe wurde die Lösung dreimal mit 4 ml n-Hexan ausgeschüttelt. Die
n-Hexan-Phasen wurden abgehebelt, vereinigt und anschließend am Rotationsverdampfer bis zur
Gewichtskonstanz eingeengt. Die gravimetrisch bestimmte Ausbeute lag bei 92 %. Das so gewonnene
Produkt wurde in Methanol aufgenommen und die Reinheit des Produkts mittels GC-MS ermittelt
(< 42 %). Bei den verbleibenden ca. 58 % handelte es sich zu 90 % um nicht umgesetztes p353-NP.
2.2.3 Stationäre System
Die Abbaustudien in dieser Arbeit wurden in stationären Systemen durchgeführt (Abb. 2.4). Diese
bestanden aus einer 250 ml Schottflasche, einem Gewindedeckel mit Teflondichtung und einem
mit 15 g Natronkalk gefüllten Schornstein. Vor der Probennahme ließ sich das System durch eine
seitliche Öffnung, die während der Inkubatinsphase mit Parafilm verschlossen war, mit Stickstoff
spülen. Die in der Gasphase über dem Boden befindlichen Gase wurden durch den Stickstoff über
die Öffnung des Schornsteines nach außen verdrängt. Das in der Gasphase befindliche CO2 konnte
dann durch den Natronkalk adsorbiert werden.
Abbildung 2.4: Stationäres System zur Durchführung der Inkubationsversuche
2.2.4 Sterilisation von Boden
Die Sterilisation des Testbodens wurde durch die Firma BGS (Beta-Gamma-Service, Wiehl) durch-
geführt. Die Sterilisation mit γ Strahlung kombiniert eine effektive Sterilisation mit einer moderaten
Veränderung der Bodenstruktur. Es vermeidet weiterhin das Auftreten von toxischen Abbaupro-
dukten durch den Sterilisationsprozess [76]. Zur Bestrahlung wurden jeweils 100 g bei Raumtem-
peratur luftgetrockneter Boden mit einer Körnung ≤ 2 mm in 250 ml Schottflaschen gefüllt und
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diese dann mit einem Deckel mit Teflondichtung luftdicht verschlossen. Die Probe wurde dann im
verschlossenen Zustand bei der Firma BGS mit einer Strahlendosis von 30 kGy bestrahlt.
2.2.5 Applikation
Für die Applikation wurde der zuvor bei 4 ◦C gelagerte Boden bei Raumtemperatur (20 ◦C)
luftgetrocknet und anschließend zu einer ≤ 2 mm Fraktion gesiebt. Dann wurden je nach Ansatz
50 g bzw. 100 g des Bodens in 250 ml Schottflaschen gefüllt. Je nach Ansatz wurde die in Tabelle
2.2 beschriebene Mengen Testsubstanz auf den Boden appliziert. Hierzu wurde die Testsubstanz
in MeOH gelöst und mittels einer Glasspritze tropfenweise auf der Bodenoberfläche per Hand
möglichst gleichmäßig verteilt. Die Flaschen blieben anschließend eine Stunde offen stehen, damit
das Lösungsmittel verdampfen konnte. Die Flaschen wurden verschlossen und ihr Inhalt für 15
min im Überkopfschüttler gut durchmischt. Im Anschluss wurde in den jeweiligen Proben 60,00
% der maximalen Wasserhaltekapazität (WHK) mit Reinstwasser eingestellt. Die Proben wurde
dann mit einem Schornstein, gefüllt mit 15 g gekörntem Natrokalk, verschlossen. Dieser diente der
Absorption des beim mikrobiellen Abbau entstehenden CO2 und im Besonderen dem durch die
Mineralisierung der eingesetzten Testsubstanzen entstehenden 14CO2. Die Applikation der sterilen
Bodenproben wurde wie zuvor beschrieben durchgeführt. Um die Sterilität der Ansätze jedoch
nicht zu gefährden, wurden in den folgenden drei Punkten Modifikationen vorgenommen.
1. Die Zugabe der Testsubstanz geschah unter einer Sterilbank
2. Die WHK wurde mit sterilem Wasser eingestellt
3. Die Glasflaschen wurden luftdicht und steril verschlossen
2.2.6 Dialyse
Bei einer Dialyse nutzt man die selektive Durchlässigkeit einer Membran für Moleküle bis zu einem
bestimmten Molekulargewicht (MWCO = molecular weight cut off). In der Praxis können so z.B.
Polymere von niedermolekukaren organischen Stoffen oder auch Salzen befreit werden. Der diesem
Prinzip zugrundeliegende Vorgang wird als Osmose bezeichnet. Für die Dialyse der Huminsäuren
(HA) und der Fulvinsäuren (FA) in dieser Arbeit wurde eine Membran von Spectra/Por R© vom
Typ Spectra/Por 6 mit einem Volumen von 6,4 ml/cm und einem MWCO von 1.000 verwendet.
Die gelösten FA und HA wurden mit konz. NaOH bzw. konz. HCl auf einen pH-Wert von 7 einge-
stellt. Die Lösung wurde in den Dialyseschlauch, dessen unteres Ende mit einem Clip verschlossen
wurde, eingefüllt und das obere Ende ebenfalls verschlossen. Die Membran wurde anschließend
in ein Becherglas mit Reinstwasser gehängt, wobei das 100-fache an Wasservolumen im Vergleich
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Tabelle 2.2: Übersicht über die durchgeführten Testansätze. Angegeben ist die jeweils applizierte
Stoffmenge und die applizierte Radioaktivität
Ansatz Bodenmenge Stoffmenge Radioaktivitätin g in µg in kBq
1 MCPA Steril 1 100 748 222
2 MCPA niedrige 100 842 250Konzentration 1
3 MCPA hohe 50 50.040 250Konzentration 2
4 p353-NP Steril 100 129 172
5 p353-NP niedrige 100 125 167Konzentration
6 p353-NP hohe 50 50.000 0 (13C)Konzentration
1 Das hier eingesetzte 14C markierte MCPA lag zu 89,70 % methyliert als
MCPA-Methylester und zu 9,30 % in seiner unmethylierten Form als MCPA vor.
2 Das hier eingesetzte MCPA bestand zu 98,30 % aus unmarkierten MCPA,
die verbleibenden 1,70 % aus 14C markiertem MCPA, lagen zu 89,70 % methyliert
als MCPA-Methylester und zu 9,30 % in seiner unmethylierten Form als MCPA vor.
zum Membraninhalt vorgelegt wurde. Unter Rühren (70 rpm) wird die Membran im Wasser belas-
sen. Austretende Cl−-Ionen konnten mittels Ausfällung mit 0,1 M AgNO3-Lösung nachgewiesen
werden. Das Wasser wurde so oft gewechselt bis kein Cl mehr nachweisbar war. Hierbei konnte an-
genommen werden, dass, wenn keine Cl−−Ionen mehr nachgewiesen werden konnten, auch das in
der Probe enthaltene Na+ entfernt worden war. Die Häufigkeit der Wasserwechsel richtet sich aber
im Wesentlichen nach der Menge der in der Probe enthaltenden Salze, der Menge an Dialyse-Wasser
und dem Verhältnis Membranoberfläche zur Probe.
2.2.7 Bodenfraktionierung
2.2.7.1 Partikelfraktionierung
In dieser Arbeit beschreiben die Begriffe Sand, Schluff und Ton die jeweilige Korngrößenfraktion
und nicht das reine Mineral. Die drei Korngrößenfraktionen Sand (2 mm - 63 µm), Schluff (63 µm
- 2µm) und Ton (≤ 2µm) wurden wie folgt getrennt: Durch nasses Sieben wurde der Sand vom
Schluff und Ton getrennt, die Trennung von Schluff und Ton geschah mittels Sedimentation in
Wasser. Hierzu wurden jeweils 20 g Probenmaterial (Boden, bezogen auf das Trockengewicht) und
100 ml Reinstwasser in 250 ml Schottflaschen gefüllt und durch den Einsatz eines Ultraschallstabs
von Bendelin electronic (Berlin) eine Gesamtenergiemenge von 22 kJ in das System eingetragen
[78]. Anschließend wurde die Probe nass gesiebt. Der nach mehrmaligem Waschen mit Reinstwasser
im Sieb verbliebene Sand wurde bei 40 ◦C für 24 h getrocknet. Das aufgefangene Wasser, Schluff-
und Tongemisch wurde anschließend bei 150 x g 5 min zentrifugiert. Der wässrige Überstand (Ton-
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fraktion) wurde in einen zweiten Zentrifugenbecher dekantiert. Dieser wurde bei 3900 x g 30 min
zentrifugiert. Dabei trennte sich der Ton vom Wasser und darin gelösten und suspendierten organi-
schen Anteilen. Der sedementierte und im Zentrifugenbecher verbliebene Anteil der Schlufffraktion
wurde anschließend noch drei mal mit je 30 ml Wasser gewaschen und bei 150 x g zeintrifugiert. Der
dabei anfallende Überstand wurde der Tonfraktion zugeschlagen [105]. Die Schluff- und Tonfrakti-
on wurde anschließend in einem ALPHA 1-2 Gefriertrocknungssystem von CHRIST R© (Osterode)
gefriergetrocknet.
2.2.7.2 Extraktion des Wassers aus der Partikelfraktionierung
Das Wasser aus der Partikelfraktionierung wurde beim MCPA Ansatz (in den p353-NP-Ansätze war
nicht ausreichend Radioaktivität enthalten) nach der Bestimmung der enthaltenen Radioaktivität
mittels HCl angesäuert (ca. pH 1). Anschließend wurde mit jeweils 100 ml Dichlormethan dreimal
extrahiert. Hierzu wurde das Wasser mit dem Dichlormethan auf einen Magnetrührer gestellt und
für 10 min bei 700 rpm gerührt. Nachdem sich die beiden Phasen wieder getrennt hatten, wurde
das Wasser mittels eines Scheidetrichters vom Dichlormethan getrennt. Die organische Phase wurde
zur Bestimmung der enthaltenen Radioaktivität am Szintillationszähler vermessen. Dieser Vorgang
wurde noch zwei mal wiederholt und die erhaltenen Extrakte vereinigt. Die gewonnen Extrakte
wurden anschließend am Rotationverdampfer bis zur Trockenheit eingeengt und in Acetonitrill
aufgenommen. Nach der Extraktion mit Dichlormethan wurde mit der Wasserprobe unter Verwen-
dung von Ethylacetat auf die gleiche Weise verfahren. Die Radioaktivität der beiden in Acetonitrill
aufgenommenen Proben aus der Dichlormethan und Ethylacetatextraktion wurden anschließend
am Szintillationszähler vermessen und dann vereinigt.
2.2.7.3 Soxhletextraktion
Um die Tonfraktion (Ton-Humus-Komplexe) einer Soxhletextraktion zu unterziehen, wurde der aus
der Partikelfraktionierung gewonnen Ton (siehe Anhang A) in Extraktionshülsen überführt und in
einem Extraktor 3 h mit MeOH extrahiert. Das dabei verwendete MeOH Volumen betrug 100 ml.
Das Volumen des verwendeten Extraktors betrug 50 ml. Nach der Beendigung des dreistündigen
Extraktionsvorganges wurde gewartet bis das System abgekühlt war. Der Extraktor wurde dann
vollständig entleert und das in der Probe noch verbliebene Methanol über Nacht abdampfen gelas-
sen. Danach wurde, wie zuvor beschrieben, für weitere drei Stunden mit Dichlormethan extrahiert.
Die Extrakte wurden anschließend am Rotationsverdampfer fast bis zur Trockenheit eingeengt und
in 7 ml MeOH bzw. DCM aufgenommen und die Radioaktivität der Extrakte am Szitillationszähler
vermessen.
24 Material Methoden
2.2.7.4 Huminstoffextraktion
Die durch Soxhletextraktion vorextrahierte Tonfraktion (Ton-Humus-Komplexe) wurde in weitere
Subfraktionen mittels einer klassischen Extraktion von Huminstoffen nach Kohl und Rice unterteilt
(siehe Abb. 2.5) [63]. Hierzu wurde die Tonfraktion von 60 g Boden in 250 ml Zentrifugenbecher
gefüllt und in 100 ml 0,5 M NaOH suspendiert. Die Probe wurde für 24 h bei 170 rpm geschüttelt,
anschließend zentrifugiert (10.000 x g für 30 min) und dekantiert. Diese Prozedur wurde ein zweites
Mal mit 50 ml 0,5 M NaOH für 2 h durchgeführt. Auf diese Weise wurde das unlösliche Humin
(HU) sowie das Tonmineral von den in Lösung befindlichen Huminsäuren (HA) und Fulvinsäuren
(FA) getrennt. Der dekantierte Überstand wurde dann mittels HCl auf einen pH-Wert von ca.
1 eingestellt. Die ausgefallene HA wurde nach 12 h von der in Lösung befindlichen FA mittels
Zentrifugation (10.000 x g für 30 min) abgetrennt.
Abbildung 2.5: Fließschema der Huminstoffextraktion
2.2.8 Biologische und molekularbiologische Methoden
2.2.8.1 Reduktase-Aktivität (DMSO-Test)
Testprinzip:
Zur Bestimmung der mikrobiellen Aktivität im Boden wurde der DMSO-Test eingesetzt. Das
Testprinzip beruht auf der Reduktion von Dimethylsulfoxid (DMSO) durch Mikroorganismen zu
Dimethylsulfid (DMS). Dies geschieht sowohl durch Bakterien als auch durch Pilze [46]. Hierbei
wird das wasserlösliche DMSO über die Reaktion:
(CH3)2S = O + 2H+ + 2e− −→(CH3)2S +H2O
zu (wasserunlöslichem) aber gasförmigen DMS reduziert. Alef und Kleiner konnten zeigen,
dass die DMSO-Reduktase in verschiedenen Bodenproben sehr gut mit der Arginin Ammonifika-
tion und der Wärmeabgabe korreliert. Eine gute Korrelation gibt es auch mit dem organischen
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Anteil im Boden [3].
Durchführung:
Für den DMSO-Test wurden in Parallelen in 20 ml Schraubdeckelgläschen 1 g naturfeuchter
Boden eingewogen und mit 0,2 ml einer 5 %igen wässrigen DMSO-Lösung versetzt. Die Gläschen
wurden mit einem Lochdeckel mit Septum gasdicht verschlossen und anschließend 24 h bei 27 ◦C
im Dunkeln inkubiert. Pro Ansatz wurden 4 Parallelen von jeder Bodenprobe angesetzt. Nach 24
h wurden aus dem Glasgefäß mit einer gasdichten Spritze, 100 µl der Gasphase entnommen und
gaschromatografisch analysiert. Mittels einer Kalibrierung ließ sich der DMS-Gehalt quantitativ
bestimmen. Auf diese Weise konnte der DMS-Gehalt in der Gasphase der Proben und damit die
mikrobielle Aktivität zur Reduktion von DMSO zu DMS gaschromatographisch bestimmt werden.
Die Kalibrierung wurde für jeden Probentag folgendermaßen durchgeführt:
20 µl reines DMS wurden in eine 100 ml Flasche mit Septum überführt und 15 min bei 37 ◦C
erwärmt. Das DMS wurde auf diese Weise in die Gasphase überführt. Anschließend wurden
aus der Gasphase der Flasche mit einer gasdichten Spritze jeweils 25, 50 und 100 µl in 20
ml Schraubdeckelgläschen mit gasdichtem Septum überführt (jeweils 2 Parallelen). Von den
Kalibrierkonzentrationen wurden dann jeweils 100 µl in einen GC mit FID Detektor eingespritzt.
Über die Peakflächen wurde dann die Kalibriergerade erstellt.
GC-Bedingungen:
Gerät: HP5890 Series II.
Säule: HP5 (5% Methyl Silicone Gum;
Dimensionen: 30 m x 0,2 mm x 0,33 µ m Filmdicke)
Split-Injektion: Split-Verhältnis 20:1
Temperaturprogramm: Isotherm 100 ◦C
Detektor (FID): 300 ◦C
Injektor: 200 ◦C (FID)
Säulenkopf-Druck: 0,14 bar
Gesamt-Fluss: 22,6 ml/min
Die Einspritzungen der Proben erfolgten im Abstand von 60 s in einem Lauf. Im Anschluss
an die Messungen wurden die Probengläschen mit dem feuchten Boden bei 105 ◦C für 4 h
getrocknet und anschließend das Trockengewicht bestimmt. Zur besseren Vergleichbarkeit wird die
Menge an gebildetem DMS pro h und g Trockenmasse angegeben:
DMSO −Reduktionsrate = (mDMS × V Gas)(t× V GC × TG)
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mDMS = Masse des entstandenen DMS
VGas = VFlasche - VEinwaage = Volumen des Gasraumes im Probengefäß
t = Inkubationszeit in [h]
VGC = eingespritztes Volumen [µl]
TG = Trockengewicht des Bodens in [g]
2.2.8.2 DNA-Isolation aus Böden
Die DNA-Isolation aus den Bodenproben erfolgte mit Hilfe des DNA-Extraktions-Kit
„FastDNA R©Spin Kit for Soil“ der Firma „MP Biomedicals“ (Illkirch F). Der Einsatz für Stu-
dien dieses Kits zur DNA-Isolation ist in der Literatur mehrfach beschrieben [4, 6]. Im Fall von
Baelum et al.[6] sogar in Verbindung mit der Untersuchung des Abbaus von MCPA. Die DNA-
Extraktionsschritte wurden entsprechend den Angaben des Herstellers durchgeführt (siehe Anhang
C), und auf diese Weise gewonnene DNA bei - 20 ◦C gelagert. Die Menge an isolierter DNA
wurde mittels einer Gelelektrophorese überprüft. Die so gewonnenen Eluate konnten dann nach
Verdünnung (1:100) in die PCR eingesetzt werden.
2.2.8.3 Agarosegelelektrophorese
Die Agarosegelelektrophorese wird in der Molekularbiologie zur Trennung, Aufreinigung und
Identifikation von DNA-Fragmenten eingesetzt. In dieser Arbeit wurde sie lediglich zur Auftren-
nung und damit als Kontrollmethode zur Überprüfung der DNA-Isolation und der PCR-Produkte
verwendet. Die Auftrennung der DNA geschah in einem 1,5 %-igen Agarosegel mit TAE-Puffer. Zur
Visualisierung der DNA im UV Licht wurden dem Gel 2 µl einer 1 % Etidiumbromidlösung hinzu-
gefügt. Nach Einbringen der DNA mit 2 µl eines Ladepuffers in die Taschen des Geles und Anlegen
eines elektrischen Feldes von 110 V und 400 mA wanderte die negativ geladene DNA in Richtung
der Anode (plus-Pol). Die Laufzeit betrug 50 min. Zur Quantifizierung und Größenbestimmung der
DNA-Fragmente wurde der eXtended DNA Marker der Firma Bioron (Ludwigshafen) verwendet.
Das fertige Gel wurde zur Dokumentation auf einem UV-Transillaminator (312 nm) gelegt und
abfotografiert (Geldokumentation DeVision G).
TAE-Laufpuffer 6 x Blaumarker (Auftragspuffer)
40 mM Tris 0,25% (w/v) Bromphenolblau
1 mM EDTA, ph 8,3 0,25% (w/v) Xylen Cyanol FF
30,00% (w/v) Glycerin
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2.2.8.4 Polymerasekettenreaktion (PCR)
Prinzip der PCR nach Isolation der gesamten DNA:
Mit Hilfe der PCR wurde eine spezifische DNA-Sequenz aus einem DNA-Gemisch amplifi-
ziert. Hierbei wird die genomische DNA unter Hitze in Einzelstränge denaturiert. Man gibt nun
Oligonukleotide im Überschuss hinzu, die komplementär zu den 3’-Enden beider DNA-Stränge
sind, die man amplifizieren möchte, und senkt die Temperatur auf 50 ◦C bis 60 ◦C ab. Aufgrund
der geringen Konzentration der genomischen DNA bleibt diese denaturiert, und es lagern sich nur
die im Überschuss vorhandenen Oligonukleotide an. Die Primer dienen als Start für die Synthese
des DNA Stranges, die durch eine temperaturstabile Taq-Polymerase durchgeführt wird, welche
auch bei 72 ◦C aktiv ist. Nach Beendigung der Synthese wird die Temperatur auf 94 ◦C erhöht,
um die Doppelstränge wieder zu schmelzen. Durch Verringerung der Temperatur findet eine
erneute Synthese statt. Dieser Vorgang kann nun mehrere Zyklen lang wiederholt werden.
Amplifikation der bakterinspezifischen DNA:
Die Amplifikation der V6 - V8 Region der 16S rDNA erfolgte mittels der in der Literatur
beschriebenen Primer U0968f-GC und L1401r [42, 65, 100] (Tabelle 2.3). Dieses Primerpaar ist
spezifisch für bakterielle 16S rDNA. Man erhält Amplicons mit einer Länge von 470 Basenpaaren.
Für die PCR wurde ein DFS-General-Taq Mastermix der Firma Bioron (Ludwigshafen) verwendet:
• Taq DNA Polymerase (recombinant) in Reaktionspuffer : 0.1 units/µl
• 32 mM (NH4)2SO4
• 130 mM TrisHCl, ph 8,8 bei 25 ◦C
• 0,02% Tween-20
• 5,5 mM MgCl2
• dNTPs (dATP, dCTP, dGTP, dTTP) : 0.4 mM für jedes Nukleotid
Amplifikation pilzspezifischer DNA-Sequenzen:
Mit den in dieser Arbeit zur Amplifikation eingesetzten Primer NS1 und GCfung (Tabelle
2.4) der V1 und V2 Region der pilzlichen 18S rDNA werden Amplicons mit einer Länge von 350
bp erzeugt [13, 54]. Für die PCR wurde der gleiche Mastermix wie bei der Amplifikation der
bakterienspezifischen DNA verwendet.
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Tabelle 2.3: Bakterien spezifische Primer
Primer 5’-3’ Sequenz
L1401 vorwärts CGG TGT GTA CAA GAC CC
U968GC rückwärts CGC CCG GGG CGC GCC CCG GGC GGG GCG
GGG GCA CGG GGG GAA CGC GAA GAA CCT TAC
Tabelle 2.4: Pilz spezifische Primer
Primer 5’-3’ Sequenz
NS1 vorwärts GTA GTC ATA TGC TTG TCT C
GCfung rückwärts CGC CCG CCG CGC CCC GCG CCC GGC CCG CCG
CCC CCG CCC CAT TCC CCG TTA CCC GTT G
Für die Durchführung der PCR wurden die in Tabelle 2.5 angegebenen Komponenten in 0,2
ml PCR-8 Strip Tubes (StarLab, Ahrnsburg) pipettiert und anschließend in einem Thermocycler
(Mastercycler gradient, Eppendorf Hamburg) mit den in Tabelle 2.6 beschriebenen Programmen
inkubiert. Als Matrize diente die zuvor aus den Bodenproben gewonnenen DNA-Extrakte, welche
nach Verdünnung (1:100) mit Wasser für die Molekularbiologie (Applichem, Darmstadt) eingesetzt
wurden. Als Positivkontrolle wurde die DNA zweier Mikroorganismen eingesetzt: Zum einen E.coli
für Bakterien und zum anderen Saccharomyces für Pilze. Das Ergebnis der PCR wurde mittels
Gelelektrophorese überprüft.
Tabelle 2.5: Reaktionsgemisch für die PCR
Komponenten Menge in µl
DFS-General-Taq Mastermix 25
Primer: NS1 (10 pM)/ U968GC (10 pM) 1
Primer: GCfung (10 pM)/ L1401 (10 pM) 1
DNA-Extrakte 1
Wasser für die Molekularbiologie 22
Gesamtvolumen 50
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Tabelle 2.6: Thermocycler - Programm für die PCR
Cycler Schritte 16S-Primer 18S-Primer
Aktivierung der DNA 5 min bei 94 ◦C 5 min bei 94 ◦C
Denaturierung 1 min bei 94 ◦C 1 min bei 94 ◦C
Anlagerung 1 min bei 53 ◦C 45 sec bei 50 ◦C
Extension (Polymerisation) 1 min bei 72 ◦C 45 sec bei 68 ◦C
FinaleExtension 10 min bei 72 ◦C 5 min bei 68 ◦C
Anzahl der Zyklen 35 35
2.2.8.5 Denaturierende Gradienten Gel Elektrophorese (DGGE)
Die Denaturierende Gradienten Gel Elektrophorese (DGGE) eignet sich besonders gut, um sowohl
einen Überblick über die mikrobielle Gemeinschaft einer Probe zu erhalten als auch verschiedene
Proben miteinander zu vergleichen [54]. Pilzliche und bakterielle DGGE Profile sind für zahlreiche
und verschiedene Ökosysteme beschrieben. Hierzu zählen z.B. Grasland [37, 95], Ackerland [113]
und Wälder [10, 70]. Die DGGE erlaubt Rückschlüsse zu ziehen, welche Effekte das Wachstum von
Pflanzen, der Einsatz von Dünger oder die Zugabe von Xenobiotika auf die mikrobielle Diversität
haben [54]. Der letzte Punkt war besonders in dieser Arbeit von Interesse. Bei der DGGE werden
die zu analysierenden DNA Abschnitte, die zuvor in einer PCR amplifiziert wurden, entsprechend
ihres Schmelzverhaltens im Polyacrylamid-Gelgradienten aufgespalten. Hierbei werden DNA-
Abschnitte, welche einen höheren Anteil an Adenin- und Thymidinverbindungen haben, leichter
aufgespalten als DNA Abschnitte, die einen hohen Anteil an Cytosin und Guanin aufweisen.
Dies ist bedingt durch die unterschiedliche Anzahl der Wasserstoffbrückenbindungen. Adenin und
Thymin sind mit nur zwei Wasserstoffbrücken aneinander gebunden, wohingegen es bei Cytosin
und Guanin drei Wasserstoffbrücken sind. Deshalb trennen sie sich unterschiedlich spät im linear
ansteigenden Denaturierungsgradienten des bei 60 ◦C laufenden Polyacrylamid-Gels auf. Eine
GC-Klammer, die am 5’-Ende des Vorwärts-Primers angebracht ist, verhindert die vollständige
Denaturierung des DNA Abschnittes im DGGE Gel.
Zur Erstellung der Polyacrylamidgele wurden zwei Stammlösungen angesetzt. Die Zusam-
mensetzung ist in Tabelle 2.7 und 2.8 beschrieben. In der 100 % Stammlösung befanden sich die
zur Denaturierung führenden Substanzen Harnstoff (Urea) und Formamid.
Aus den beiden Stammlösungen wurden die zum Gießen des Gelgradientens nötigen Startlösun-
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Tabelle 2.7: Zusammensetzung der 0 % Stammlösung für die DGGE
Substanz 7,00 % (18S) 6,00 % (16S)
Rotiphorese Gel 40 (37,5:1) 17,50 % (v/v) 15,00 % (v/v)
TAE (50x) 0,50 % (v/v) 2,00 % (v/v)
Tabelle 2.8: Zusammensetzung der 100 % Stammlösung für die DGGE
Substanz 7,00 % (18S) 6,00 % (16S)
Rotiphorese Gel 40 (37,5:1) 17,50 % (v/v) 15,00 % (v/v)
TAE (50x) 0,50 % (v/v) 2,00 % (v/v)
Urea 40,00 % (v/v) 40,00 % (v/v)
Formamid 42,00 % (v/v) 42,00 % (v/v)
gen (jeweils 15 ml Gesamtvolumen) erstellt. Nach Zugabe von 140 µl Ammoniumpersulfat (APS)
und 15 µl TEMED wurden die Lösungen jeweils in zwei Röhren gefüllt, die am Boden miteinander
durch ein Ventil verbunden waren. Der höhere Gradientenanteil wurde links und der niedrigere
Anteil rechts eingefüllt. Vom Boden der linken Röhre ging ein Schlauch über eine Schlauchpumpe
von oben in die Gelkammer. Nach Anschalten der Pumpe und Öffnen des Verbindungsventils wurde
dann in der Gelkammer, die aus zwei Glasplatten und einer Folie bestand, auf der das Gel nachher
anhaftete, der entsprechende Gradienten von unten (hohe Konzentration) nach oben (niedrigste
Konzentration) aufgebaut. Nach einstündigem Aushärten des Gels wurden die Taschen des Gels
mit jeweils 20 µl PCR Produkt und 4 µl Ladepuffer beladen und die in Tabelle 2.9 beschriebenen
Laufbedingungen eingestellt.
Die Visualisierung der DGGE Gele erfolgte mittels Silberfärbung. Dafür wurde das Gel nacheinan-
Tabelle 2.9: Laufbedingungen für die DGGE
Primer U968GC/ NS1/
L1401 GCfung
Acrylamid-Lösung (w/v) 6 % (v/v) 7 % (v/v)
Gradien 40 - 70 % 10 - 40 %
Laufzeit 16 h 20
Spannung 90 V 50 V
Temperatur 60 ◦C 60 ◦C
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der mit den Lösungen A, B und C behandelt (Tab.2.10) (bei 27 rpm auf einem Horizontalschüttler).
Das Gel war jeweils komplett mit Lösungsmittel bedeckt. Die Lösung C wurde stets frisch angesetzt.
Nach jedem Schritt wurde das Gel mit Wasser gründlich abgespült.
Tabelle 2.10: Entwicklerlösungen für die DGGE-Gele
Lösung A:
Fixierlösung: 10,00 % (v/v) Ethanol
0,50 % (v/v) Essigsäure
2 x 4 min Einwirkzeit
Lösung B:
Färbelösung: 0,1% (w/v) AgNO3
10 min Einwirkzeit
Lösung C:
Entwickler: 1,50 % (w/v) NaOH
0,15 % (v/v) Formaldehyd
0,01 % (v/v) NaBH4
10 min Einwirkzeit
Nach der Färbung wurde das Gel mittels eines Diascanners im Durchlicht gescannt. Die Aus-
wertung der Gele erfolgte unter Verwendung der GelCompare II Software.
2.2.9 Analytische Methoden
2.2.9.1 Bestimmung der nicht-extrahierbaren Rückstände (NER)
Für die Verbrennung am Oxidizer wurden jeweils vier Aliquotes der zu analysierenden Proben in
vorher leer gewogene Combusto Cones gefüllt und diese wiederum gewogen. Die Differenz ergab
die bei der Verbrennung eingesetzte Probenmasse. Mit diesem Wert konnte nach der Verbrennung
die Radioaktivität der gesamten Probe berechnet werden. Vor Beginn der Verbrennungsanalyse
wurden die in Tabelle 2.11 aufgeführten Werte am Gerät eingestellt. Für jeden Messtag musste der
Oxidizer geeicht werden, um die Ausbeute der Verbrennungsanalyse zu bestimmen. Dazu wurden
die nachfolgenden Verbrennungen durchgeführt.
1. Drei Nullverbrenungen ohne Probenmaterial:
Sie dienten der Überprüfung, ob im Oxidizer von den vorhergehenden Verbrennungen Rück-
stände übrig geblieben waren; gleichzeitig diente es der Reinigung des Gerätes.
2. Drei Leerverbrennungen (LV):
Hierbei wurde ein Stück Zellstoff verbrannt, wobei nur Hintergrundradioaktivität als CO2
freigesetzt werden sollte.
3. Drei Standards (ST):
Hierbei wurden jeweils 10 µl (= ca. 10.000 dpm) eines Verbrennungsstandards direkt in
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ein Szintillationsgefäß pipettiert, an den Oxidizer gehängt und dann ein Verbrennungszyklus
durchgeführt.
4. Drei Standardverbrennungen (STV):
Jeweils 10 µl des Verbrennungsstandards wurden auf etwa 100 mg Cellulose gegeben, die
sich in einem Verbrennungshütchen befanden. Diese Verbrennungen dienten der Eichung und
gleichzeitig der Dichtigkeitskontrolle des Oxidizers.
5. Es wurden so viele Standardverbrennungen (STV) vorbereitet, dass nach jeweils 12 Proben ein
Standard verbrannt werden konnte, um die Dichtigkeit des Oxidizers während der laufenden
Probenverbrennung zu überprüfen.
Die bei der Oxidizer-Verbrennung erhaltenen Proben wurden im Szintillationszähler vermessen. Für
die Auswertung der Proben wurde von jeder einzelnen Probe der Mittelwert ∅ der LV subtrahiert.
Der sich ergebende Wert wurde dann mit dem Verbrennungsfaktor F, der zwischen 1,00 und 1,10
liegen sollte, multipliziert. Der F-Faktor ergab sich wie folgt:
Von den drei Leerverbrennungen (LV), den drei Standards (ST) und den drei Standardverbren-
nungen (STV) aus Punkt 4 wurde jeweils der Mittelwert (∅) bestimmt. Der Verbrennungsfaktor F
errechnete sich dann nach folgender Formel:
F = (∅ST − ∅LV )(∅STV − ∅LV )
Tabelle 2.11: Bedingungen für die Verbrennung am Oxidizer
Temperatur im 900 ◦CVerbrennungsraum
Temperatur im 680 ◦CKatalysatorraum
Stickstoffstrom 350 mL/min
Sauerstoffstrom 350 mL/min
14C Einstellung 4-minütiger Verbrennungszyklus
2.2.9.2 Hochleistungsflüssigkeitschromatographie (HPLC)
Die qualitative und quantitative Analytik der flüssigen Bodenextrakte wurde auf einem 1100
HPLC System von Hewlett Packard durchgeführt. Dieses war mit einem UV Dioden-Array-
Detektor ausgestattet und mit einem Ramona Star Radiodetector mit Flüssigmesszelle (Raytest,
Straubenhardt) und einem HPLC-LS-Pumpe (Raytest) verbunden. Für die beiden eingesetzten
Chemikalien wurden unterschiedliche Säulen und Einstellungen verwendet.
Für MCPA:
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Bei der HPLC Säule handelte es sich um eine Nucleodur R©100-5 C18 ec Säule (Partikelgrö-
ße 5 µm, Durchmesser 4 mm, Länge 250 mm, MACHEREY-NAGEL). Die mobile Phase war ein
Gradient aus zwei Lösungsmitteln mit A (H2O mit 0,20 % Essigsäure) und B (Acetonitrill mit
0,20 % Essigsäure), und einer Flussrate von 0,8 ml/min bei einer Temperatur von 20 ◦C. Das
Zeitprogramm startete mit einem Verhältnis von A/B von 60:40 (v/v) für 5 min, gefolgt von
einem linearen Gradienten zu 5,00 % A innerhalb von 15 min. Dieser wurde für 5 min gehalten;
danach wurde in 5 min auf die Ausgangsbedingungen zurückgekehrt. Die UV-Detektion wurde
ausgeführt bei Wellenlängen von 228 nm und 280 nm bei einem spectralen Scan im Bereich von
190 nm bis 400 nm. Für die Radiodedektion wurde Quicksafe Flow 2 (Zinsser Analytic, Frankfurt)
zum HPLC Eluenten mit einer Flussrate von 2 ml/min hinzugefügt.
Für p353-NP:
Bei der HPLC Säule handelte es sich um eine Synergy Fusion (Partikelgröße 4 µm, Durch-
messer 4,6 mm, Länge 250 mm, Phenomenex). Die mobile Phase war ein Gradient aus zwei
Lösungsmitteln mit A (H2O mit 0,20 % Essigsäure) und B (Methanol mit 0,20 % Essigsäure)
mit einer Flussrate von 1 ml/min bei einer Temperatur von 35 ◦C. Das Zeitprogramm startete
mit einem Verhältnis von A/B von 65:35 (v/v) für 5 min, gefolgt von einem linearen Gradienten
zu 0,00 % (A) innerhalb von 15 min. Dieser wurde für 5 min gehalten und dann in 5 min auf
die Ausgangsbedingungen zurückgekehrt. Die UV-Detektion wurde ausgeführt bei Wellenlängen
von 227 nm und 279 nm bei einem spektralen Scan im Bereich von 190 nm bis 400 nm. Für
die Radiodetektion wurde Quicksafe Flow 2 (Zinsser Analytic) zum HPLC Eluenten mit einer
Flussrate von 2 ml/min hinzugefügt.
2.2.9.3 Dünnschichtchromatographie (DC)
Eine DC Analytik wurde nur mit den MCPA Ansätzen durchgeführt. Zur Analyse von Soxhlet-
extrakten und den mit Ethylacetat extrahierten Wasserfraktionen nach der Partikelfraktionierung
wurde mit den Proben der Versuchstagen 7, 30 und 60 noch eine DC-Analytik durchgeführt. Für
die DC-Analytik wurden von diesen Proben jeweils ca. 5.000 dpm aufgetragen. Das entsprechende
Volumen wurde mit einer Linomat IV Auftragsmaschiene (Camag, Berlin) in 1 cm breiten Banden
auf die DC-Platte aufgetragen. Zusätzlich wurden nicht radioaktives Referenzverbindungen von
MCPA, 2-Methyl-4chlorophenol und MCPA-Methylester mit einer Konzentration von 5 mg ml−1
aufgetragen. Die DC-Platten wurden in Toluol/Ethylacetat pus 2,00 % Essigsäure (9:1, v/v) (sie-
34 Material Methoden
he Tab.2.12) bei Raumtemperatur und Kammersättigung entwickelt. Die Laufstrecke der Proben
betrug 13 cm. Die Referenzsubstanzen wurden mit UV-Licht (254 nm) durch Flureszenzlöschung
detektiert. Die 14C-markierten Substanzen wurden am Radio-DC-Scanner vermessen und quanti-
fiziert.
Tabelle 2.12: Verwendete Fließmittel-Systeme für die DC
Fließmittel-System Zusammensetzung Volumenanteile
I Toluol/Ethylacetat 9:1+ 2,00 % Essigsäure
2.2.9.4 Gaschromatografie mit Flammen-Ionisations-Detektion (GC-FID)
Die Analyse der DMSO-Proben wurden an einem Gaschromatografen (GC) der Firma Hewlett-
Packard durchgeführt. Die dafür gewählten Gerätespezifikation und die verwendete Säule sind in
Tabelle 2.13 angegeben. Als Trägergas wurde Stickstoff 5.0 (Westfalen, Münster), als Brenngas für
die Flamme des FID-Detektors wurde Wasserstoff 5.0 (Praxair, Düsseldorf) verwendet.
Tabelle 2.13: Gerätespezifikationen für die Messungen am GC-FID
GC-Bedingungen:
Gerät: Agilent 6890N
Säule: HP5 (5% Methyl Silicone Gum;
Dimensionen: 30 m x 0,2 mm x 0,33 µ m Filmdicke)
Split-Injektion: Split-Verhältnis 20:1
Split-Fluß 5,7 ml/min
Temperaturprogramm: isotherm 100 ◦C
Detektor (FID): 300 ◦C
Injektor: 200 ◦C
Fluss: 22,6 mL/min
Säulenkopf-Druck: 0,14 bar
Säulen-Fluss: 0,3 mL/min
2.2.9.5 Gaschromatografie mit Massenspektrometrie (GC-MS)
Die Analyse des Syntheseproduktes der p353-NP Synthese wurde an einem GC-MS der Firma
Hewlett-Packard durchgefürt. Die dafür gewählten Gerätespezifikation und die verwendete Säule
sind in Tabelle 2.14 angegeben. Als Trägergas diente Helium 5.0 (Praxair).
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Tabelle 2.14: Gerätespezifikationen für die GC-MS
GC-Bedingungen:
Gerät: HP5890 Series II
Säule: FS-Supreme 5 (5% Phenylpolysilphenylensiloxan;
Dimensionen: 30 m x 0,25 mm x 0,25 µ m Filmdicke)
Split-Injektion: Split-Verhältnis 20:1
Temperaturprogramm: 50 ◦C für 5 min
10 ◦C /min auf 280 ◦C
280 ◦C für 5 min
Detektor (MS 5971A): 280 ◦C
Injektor: 250 ◦C
Säulenkopf-Druck: 0,1 bar
Fluss: 1 mL/min
2.2.9.6 Cross-Polarisierte-Magic-Angle-Spinning-Kernspinresonanzspektroskopie
(CP-MAS-NMR)
Die mittels Dialyse von Salzen befreiten Fulvinsäuren und Huminsäuren der Tonfraktion des 13C-
p353-NP Ansatzes wurden nach Gefriertrocknung mittels Festkörper NMR untersucht. Die Festkör-
per NMR-spektren wurden mittels eines DSX-500 Bruker Spektrometers mit einer Arbeitsfrequenz
von 500,44 MHz für 1H und 125,83 MHz für 13C aufgenommen. Die Cross-Polarisationtechnik mit
einer Kontaktzeit von 1 ms, einer Wiederholungszeit von 5 s, und mehr als 4000 Scans wurde
für alle Proben verwendet. Alle Messungen wurden ausgeführt, mit trockenen Proben gepackt in
einen 7 mm Keramikrotor unter „magic angle“ bei 5 kHz und bei Raumtemperatur. Die chemische
Verschiebung wurde kalibriert auf die chemische Verschiebung von Adamantan. Die Integrations-
stärke des interessierenden Signals bei 154 ppm wurde durch Dekonvolution aller experimentalen
CP Daten erreicht. Basierend auf einer Kombination von Lorentz-Funktionen wurden die Signale
im Spektrum mit Hilfe des DMFIT Programms beschrieben [77].
Kapitel 3
Ergebnisse und Diskussion
3.1 Mineralisierung und mikrobielle Aktivität in den Ansät-
zen mit Nonylphenol und MCPA in nicht sterilisiertem
Boden
3.1.1 Mineralisierung und mikrobielle Aktivität von Nonylphenol
Die Mineralisierung von p353-NP wurde nur für den Ansatz mit niedriger Konzentration (1,25 µg/g
Boden) bestimmt, da nur hier 14C-markiertes p353-NP zum Einsatz kam. Für den Ansatz mit hoher
p353-NP Konzentration (1 mg/g Boden) wurde die Mineralisierung nicht bestimmt, hier wurde
nur 13C-markiertes p353-NP verwendet. Für den p353-NP-Ansatz mit hoher Applikationsmenge
wurde hingegen, wie für den Kontrollansatz, ohne Zugabe von p353-NP die mikrobielle Aktivität
bestimmt. Neben der unterschiedlichen Applikationsmenge an p353-NP unterschieden sich die p353-
NP-Ansätze mit hoher und niedriger Konzentration in der eingesetzten Bodenmenge. Diese betrug
für die 13C-markierten p353-NP-Ansätze 50 g und für die 14C-markierten p353-NP-Ansätze 100 g.
Der Grund für die Verwendung unterschiedlicher Bodenmengen zwischen 13C- und 14C-markierten
Ansätzen war der Tatsache geschuldet, dass nur eine begrenzte Menge 13C-p353-NP zur Vefügung
stand, die eine höhere Bodenmenge bei der angestrebten p353-NP-Konzentration von 1 g/kg Boden
nicht zuließ. Die Verwendung einer Konzentration von 1 g/kg Boden war nötig, damit sich das
13C-Signal des p353-NP in den angestrebten Festkörper-NMR-Messungen von den Signalen, die
durch im Boden natürlich vorkommendes 13C bewirkt wurden, ausreichend abhob. Die mikrobelle
Aktivität wurde durch die Messung der Reduktion von DMSO zu DMS bestimmt. Abb. 3.1 zeigt
die Ergebnisse der Bestimmung der mikrobiellen Aktivität für die 13C-Ansätze mit 1 g p353-NP
pro kg Boden und des Kontrollansatzes ohne Zugabe von p353-NP. Ab Tag 7 war eine geringere
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mikrobielle Aktivität im Boden mit 13C-p353-NP zu messen, als dies für den Kontrollansatz ohne
Zugabe von p353-NP der Fall war (siehe Abb. 3.1). Im Vergleich zur Kontrolle war die mikrobielle
Aktivität am Tag 7 um 14,00 % niedriger. Dieser Wert stieg bis Tag 180 auf 50,00 % an. Am
ersten Probenahmetag lag die mikrobielle Aktivität des 13C-Ansatzes noch über der Kontrolle.
Werte für den Ansatz mit niedriger Konzentration wurden für den Tag 180 erhoben und sind hier
nicht dargestellt. Es zeigte sich für diesen Tag aber kein signifikanter Unterschied zwischen dem
Ansatz mit hoher Konzentration und dem Ansatz mit der niedriger Konzentration bezüglich der
mikrobiellen Aktivität.
Abbildung 3.1: Mittels DMSO-Test bestimmte mikrobielle Aktivität im Boden der Kontrolle (ohne
Zugabe von p353-NP) und der 13C-markierten p353-NP-Ansätze (1 mg p353-NP/g Boden). Ge-
messen wurde die Reduktion von DMSO zu DMS in ng pro g trockenen Boden und Stunde (n=4)
Vergleicht man die Angaben in der Literatur bezüglich der p353-NP-Konzentration, ab der es
zur Beeinflussung von mikrobiellen Aktivitätsfaktoren wie Atmung, Nitrifikation etc. kommt, mit
den Werten zur DMSO Reduktion in dieser Arbeit, so war kein negativer Einfluss durch den für
die 14C-Ansätze gewählte Konzentration von 1,25 mg/kg Boden zu erwarten. Hseu konnte bei einer
Konzentration von 240 mg/kg Boden keinen negativen Einfluss von NP auf die Biomasseproduktion
feststellen [55]. Für die Lowest Observed Effect Concentration (LOEC) für NP werden in der
Literatur Konzentrationen von mehr als 1,5 g/kg Boden für die Beeinträchtigung der Denitrifikation
beschrieben. Bei Konzentrationen von mehr als 1 g/kg Boden kommt es zu einer Beeinträchtigung
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der aeroben Respiration. Die Nitrifikation wird dagegen schon ab einemWert von 300 mg/kg Boden
beeinträchtigt. EC0-Werte für die Atmung bei Bodenbakterien wurden bei Werten < 250 mg/kg
gemessen [40, 88]. Man kann so bei der applizierten Menge von 1 g/kg Boden durchaus von einer
Reduktion der mikrobiellen Aktivität ausgehen. Dieses wird durch die im Rahmen dieser Arbeit
gemessenen Werte bestätigt.
Betrachtet man die Werte für die Mineralisationsrate in Tab. 3.1, so kann man ein Plateau
erkennen, welches von Tag 7 bis Tag 30 reichte. In diesem Zeitraum lag die Mineralisationsrate
zwischen 0,27 und 0,30 µg p353-NP Aquivalente. Damit war die Mineralisationsrate bei Tag 7, 14
und 30 doppelt so hoch wie an Tag 1 und Tag 60, und fast drei mal so hoch wie an Tag 180. Es
gab somit von Tag 1 bis Tag 7 eine Zunahme der Mineralisierung, die zwischen Tag 7 und 30 ihr
Maximum erreichte. In diesem Zeitraum fand mit einer Verdopplung der Versuchstage auch eine
Verdopplung der Menge an gebildetem 14CO2 statt. Nach Tag 30 nahm die Mineralisierungsrate
bis zum Versuchsende ab. Dieser Verlauf ist nicht mit der mikrobiellen Aktivität zu erklären, wie
sie in Abb. 3.1 dargestellt ist, da sie sich zumindest bis Tag 90 gegenläufig zur Mineralisationsrate
verhielt. Der Verlauf der Mineralisation über den Inkubationszeitraum von 180 Tagen ist in Abb.
3.2 graphisch dargestellt. Nach einem steileren Anstieg zu Beginn erkennt man ab Tag 30 eine li-
neare Zunahme des gebildeten 14CO2 bis zum Ende des Versuchs (Tag 180). In der Literatur finden
sich zahlreiche Angaben zur Mineralisierung von verschiedenen NP-Isomeren. Die Mineralisierung
lag dabei in einem sehr breiten Bereich. So werden bei Gejlsbjerg et al. unter aeroben Bedingungen
nach der Zugabe von Klärschlamm nach 75 Tagen 61,20 % des applizierten NP mineralisiert [41].
Bei Kouloumbos et al. sind nach 87 Tagen Inkubation ebenfalls nach Beimischung von Klärschlamm
7,00 % des applizierten NP mineralisiert, bei Telscher et al. liegen die Werte je nach zugegebener
Menge an Klärschlamm nach 135 Tagen zwischen 20,80 % und 29,50 % der applizierten Radioak-
tivität [66, 107]. Weitere Werte für die Mineralisierung im Boden liegen für NP nach 44 Tagen bei
40,00 % bzw. nach 42 Tagen bei 35,90 % der applizierten Radioaktivität [40, 110]. Die in dieser
Arbeit gemessene Mineralisierung von 22,30 % nach 180 Tagen liegt damit im unteren Bereich der
in der Literatur gefundenen Werte.
Tabelle 3.1: Mineralisation in % von [Ring-U-14C]-markiertem p353-NP im Boden und die daraus
resultierende Mineralisationsrate in µg p353-NP-Äquivalenten (n=3)
Inkubationstage 1 7 14 30 90 180
niedrig konzentrierter Ansatz (125 µg pro 100 g Boden)
Mineralisation 0,11 1,41 3,09 6,84 14,16 22,33
[% ]
Mineralisationsrate 0,14 0,27 0,29 0,30 0,15 0,11
[µg p353-NP Äquivalente]
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Abbildung 3.2: Mineralisierung von [Ring-U-14C]-markiertem p353-NP im Boden in % (n=3)
3.1.2 Mineralisierung und mikrobielle Aktivität von MCPA
Im niedrig konzentrierten MCPA-Ansatz (8,48 µg/g Boden) zeigte die Mineralisationsrate den ty-
pischen Verlauf einer Sättigungskurve mit einem exponentiellen Anstieg zwischen Tag 7 und Tag
14, was einer Verdoppelung der 14CO2-Menge entspricht. An Tag 30 lag die Mineralisierungsrate
wieder auf dem Niveau von Tag 1. Die stetige Abnahme der Mineralisierungsrate setzte sich bis zum
Ende der Versuchszeit fort (Tab. 3.2). Diese generelle Tendenz wurde in meheren Studien gefunden,
so bei Baelum et al., Jacobsen et al. und Jensen et al. auch wenn bei diesen Autoren der Kurven-
verlauf der Mineralisierung eher einen typisch sigmoidalen Verlauf zeigte mit klarer Gliederung
in eine lag-, log- und stationäre Phase [6, 58, 59]. Auch beim Kurvenverlauf der Mineralisierung
in der vorliegenden Arbeit läßt sich eine log- und eine stationäre Phase beschreiben, wohingegen
eine lag-Phase nicht zu erkennen ist. Dies läßt sich aber möglicherweise durch die in dieser Arbeit
geringere Menge an Datenpunkten während der ersten Versuchstage erklären, wodurch die sonst
in allen Studien vorhandene lag-Phase wahrscheinlich nicht detailliert abgebildet werden konnte.
30 Tage nach Applikation waren rund 34 % der applizierten Radioaktivität mineralisiert, nach 120
Tagen 46 %. Bei der Betrachtung der Daten für die Mineralisierung in Tab. 3.2 ist eine scheinbare
Verminderung des mineralisierten Anteils zwischen Tag 60 und 120 zu erkennen. Die Erklärung
hierfür ist, dass für jeden Probenahmetag seperate Proben angesetzt wurden, so dass die Minerali-
sierungsrate in den beiden Ansätzen für den Tag 60 etwas höher lag, als bei den beiden Ansätzen
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für Tag 120. Vergleichbare Ergebnisse für die Mineralisierung von MCPA wurden in zahlreichen
anderen Studien gefunden [6, 36, 50, 58, 59, 104].
Abbildung 3.3: Mineralisierung von [Ring-U-14C]-markierten MCPA im Boden in % der applizierten
Menge für den niedrig konzentrierter MCPA-Ansatz (848 µg pro 100 g Boden) und den hoch
konzentrierter MCPA Ansatz (50 mg pro 50 g Boden)(n=2)
Im Ansatz mit der hohen MCPA-Konzentration (1 mg/g Boden) war die Mineralisationsrate
gegenüber dem niedrig dosierten Ansatz stark reduziert. Nach 30 Tagen waren lediglich 1,21 % der
zuvor applizierten Radioaktivität mineralisiert worden. Nach 120 Inkubationstagen waren rund
57 % der applizierten Radioaktivität mineralisiert worden und damit ein höherer Anteil als im
Ansatz mit der niedrigen Konzentration (siehe Tab. 3.2). Damit war die Mineralisierung beim
Ansatz mit der hohen Applikationsmenge um etwa 11 % höher, als beim niedrig konzentrierten
MCPA Ansatz. Einen ähnlichen Verlauf der Mineralisierung zeigten sich auch bei Versuchen von
Helweg und Baelum et al. [6, 50]. Auch hier war für einen höher dosierten MCPA-Ansatz (mit 5
mg bzw. 20 mg MCPA/kg Boden) eine signifikante Verlängerung der lag-Phase und am Ende der
Versuchszeit eine erhöhten Mineralisierung im Vergleich zum Ansatz mit einer niedrigeren MCPA
Konzentration (mit 0,05 mg bzw. 2,3 mg MCPA/kg Boden) zu erkennen. Eine mögliche Erklärung
für die höhere Mineralisation bei hoher im Vergleich zur niedrigen MCPA-Konzentration wird
von Helweg gegeben [50]. Helweg schrieb, dass der anfängliche verzögerte Anstieg der Abbaurate
auf die Anwesenheit von zwei MCPA-abbauenden Populationen im zuvor unbehandelten Boden
hinweist. Dabei kann die zweite der beiden Populationen nicht eher wachsen, bevor nicht die erste
Population gewachsen ist und Co-Metaboliten produziert hat, die für das Wachstum der zweiten
Ergebnisse und Diskussion 41
Population essentiell sind. Baelum et al. konnten zudem das Auftreten von MCPA-abbauenden
Mikroorganismen über die Messung des tfdA Gens nachweisen, welches für das MCPA-abbauende
TfdA Enzym (katalysiert den Abbau von MCPA zu 2-methyl-4chlorophenol) kodiert [6]. Zudem
war die Anzahl des tfdA Gens pro g Boden bei hoher MCPA-Konzetration größer, als dies bei der
niedrigen MCPA Konzentration der Fall war. Schon in den 1970er Jahren konnten Loos et al. in
mit MCPA behandelten Böden spezielle MCPA-abbauende Mikroorganismen beschreiben, die in
ihrem Wachstum unabhängig vom Wachstum der übrigen aeroben Bakterien waren [73].
Tabelle 3.2: Mineralisation in % der applizierten Menge von [Ring-U-14C]-markierten MCPA im
Boden und die daraus resultierende Mineralisationsrate in µg MCPA Äquivalenten für den niedrig
konzentrierten MCPA Ansatz (848 µg pro 100 g Boden) und den hoch konzentrierten MCPA Ansatz
(50 mg pro 50 g Boden)(n=2)
Inkubationstage 1 7 14 30 60 120
niedrig konzentrierter Ansatz (848 µg pro 100 g Boden)
Mineralisation 0,92 11,25 22,58 33,99 48,40 46,06
[% ]
Mineralisationsrate 7,77 14,61 13,73 6,05 4,07 -0,33
[µg MCPA-Äquivalente]
hoch konzentrierter Ansatz (50 mg pro 50 g Boden)
Mineralisation 0,07 0,26 1,18 1,21 3,83 57,23
[% ]
Mineralisationsrate 34,98 16,13 65,71 0,77 43,65 444,99
[µg MCPA-Äquivalente]
Die mikrobelle Aktivität wurde wie beim p353-NP-Ansatz durch die Messung der Reduktion
von DMSO zu DMS bestimmt. Im Versuchsansatz mit der niedrigen Konzentration an MCPA
zeigte die mikrobielle Aktivität einen ähnlichen Verlauf wie beim Kontrollansatz ohne Zugabe von
MCPA. Dies deutete darauf hin, dass die mikrobielle Aktivität in ihrer Summe nicht durch die
niedrige MCPA Konzentration beeinflusst zu werden scheint wie in Abb. 3.4 zu sehen ist. Sowohl
die Mineralisation als auch die mikrobielle Aktivität wiesen bei dem niedrig konzentrierten Ansätzen
ein Plateau nach 60 Tagen auf. Dies galt ebenfalls für die Kontrolle bei der mikrobiellen Aktivität
(siehe Abb. 3.4).
Der Ansatz mit der hohen MCPA-Konzentration zeigte dagegen eine deutliche Reduktion der
mikrobiellen Aktivität. In den ersten 30 Tagen zeigte sich bei der mikrobielle Aktivität ein sehr
ähnlicher Verlaufstrend, allerdings auf einem deutlich niedrigeren Niveau. Nach einem Minimum
der mikrobiellen Aktivität nach Tag 30 stieg diese dann wieder bis zum Ende der Inkubationperi-
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Abbildung 3.4: Mittels DMSO-Test bestimmte mikrobielle Aktivität im Boden der Kontrolle (ohne
Zugabe von MCPA) für den niedrig konzentrierten MCPA Ansatz (848 µg/100 g Boden) und dem
hoch konzentrierten MCPA Ansatz (50 mg pro 50 g Boden). Gemessen wurde die Reduktion von
DMSO zu DMS in ng pro g trockenem Boden und Stunde (n= 4)
ode von 120 Tagen kontinuierlich an. Auffällig war, dass in allen Ansätzen an Tag 7 eine besonders
hohe mikrobielle Aktivität im Vergleich zu den anderen Probenahme Tagen zu finden war. Ursache
hierfür könnte das bei der Applikation für die Testsubstanz als Lösungsmittel verwendete Methanol
sein, welches als leicht verfügbare C-Quelle diente. Eine weitere C-Quelle stellte die Testsubstanz
selber dar, was die hohe beobachtete Mineralisierungsrate zeigte. Baellum et al. gehen davon aus,
dass 20 mg MCPA/kg Boden ausreichend Kohlenstoff für 107 Zellen pro g Boden liefert [6]. Ande-
rerseits wies der vorliegende deutliche Einbruch der mikrobiellen Aktivität beim Ansatz mit hoher
MCPA-Konzentration eindeutig auf einen toxischen oder inhibitorischen Effekt des MCPA auf die
Mikroorganismen hin, wie es für MCPA und andere Pflanzenschutzmittel wie 2,4-D, Glyphosat,
Captan, Metsulfuron-methyl etc. durchaus beschrieben wurde [17, 44, 106, 117]. So konnte von Te-
jada et al. für die vom Hersteller empfohlenen Anwendungsmengen von MCPA eine Abnahme der
Dehydrogenase-, Urease- und Phosphatase Aktivität und des Ergosterols festgestellt werden [106].
Eine weitere C-Quelle, welche die besonders hohen Werte für die mikrobielle Aktivität an Tag 7
erklären kann, stellen wahrscheinlich die Mikroorganismen selber dar, die aufgrund des Lufttrock-
nen des Bodens vor dem Sieben vermehrt abstarben. Durch das Absterben der Mikroorganismen
kommt es zur Lysis der Zellen; die dabei freigesetzten Inhaltsstoffe sind eine leicht verfügbare C-
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Quelle. Nach dem Maximum an Tag 7 stellte sich die mikrobielle Aktivität bei der Kontrolle und
dem Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration ab Tag 60 auf ein stabieles Niveau ein, das ver-
gleichsweise konstant bis zum Tag 120 war. Der sigmoidale Verlauf der MCPA-Mineralisation wird
bei Fredslund als Hinweis für Mikroorganismenpopulationen gesehen, die in der Lage sind, MCPA
zum Wachstum zu nutzen [36].
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3.2 Partikelfraktionierung der Nonylphenol- und MCPA-
Ansätze mit nicht sterilisiertem Boden
3.2.1 Partikelfraktionierung des p353-NP-Ansatzes
Im weiteren Verlauf dieser Arbeit wurde sowohl der 14C-p353-NP-Ansatz als auch der 13C-Ansatz
in gleicher Weise aufgearbeitet. Jedoch wurden der 13C-markierte p353-NP-Ansatz (im Rahmen
dieser Arbeit) analytisch nur noch für die NMR-Messungen verwendet, so das sich alle weite-
ren Daten ausschließlich auf den 14C-p353-NP-Ansatz beziehen. Nach der Partikelfraktionierung
fanden sich im Wasser, das zur Partikelfraktionierung verwendet wurde, bei vorangegangener ein-
tägiger Inkubation der Ansätze 6,57 % der zuvor applizierten Radioaktivität wieder. Bis zum Ende
der Inkubationszeit schwankte der Anteil der so im Wasser der Partikelfraktionierung gefunden
Radioaktivität um 10 %. Nach 180 Tagen lag er bei 11,19 % (siehe Tab. A.1 im Anhang und
Abb. 3.5). Neben dem Wasser aus der Partikelfraktionierung zeigte auch die Sandfraktion während
des Inkubationszeitraumes keine eindeutige Tendenz bezüglich einer Abnahme oder Zunahme des
Radioaktivitätsanteils. Während die Sandfraktion mit Werten zwischen 3,60 % und 5,60 % den
geringsten Anteil an Radioaktivität aufwies (siehe Tab. A.1 im Anhang und Abb. 3.5), war der
Anteil an Radioaktivität in der Schlufffraktion in den ersten 14 Tagen nahezu konstant. Von Tag
30 bis Tag 180 nahm die in der Schlufffraktion detektierte Radioaktivität um ca. die Hälfte ab,
von 46,64 % an Probenahmetag 14 auf 24,50 % an Tag 180. In der Tonfraktion ließ sich eine sol-
che Abnahme nicht beobachten, vielmehr waren die Werte der detektierten Radioaktivität keiner
eindeutigen Tendenz unterworfen, wie sich in Tab. A.1 und Abb. 3.5 ablesen lässt.
Vergleicht man die Prozentwerte an detektierter Radioaktivität in der Schlufffraktion mit denen
in der Tonfraktion, so war bis auf Tag 180 kein großer Unterschied zu erkennen. Es befand sich in
der Tonfraktion an Tag 30 ca. 39 % der applizierten Radioaktivität. In der Schlufffraktion waren
es zum gleichen Probenahmezeitpunk ca. 41 %. Berücksichtigt man jedoch, dass die Schlufffraktion
zur Tonfraktion in einem Massenverhältnis von 1 zu 3,2 vorlag, so konnte (bezogen auf die Masse)
fast 3,2 mal mehr Radioaktivität in der Tonfraktion detektiert werden als in der Schlufffraktion.
Bezieht man in diese Betrachtung auch die Sandfraktion mit ein, so war der deutliche Unterschied in
der wiedergefundenen Radioaktivität der Sandfraktion im Vergleich zu der in der Tonfraktion noch-
mals deutlich größer, da sich im Versuchsboden bezogen auf die Masse 13,6 mal mehr Sand als Ton
befanden. Betrachtet man alle Werte für die Radioaktivitäsverteilung im Boden, so erwies sich die
massenmäßig kleinste Fraktion als diejenige, die den größten Anteil am Verbleib der Radioaktivität
im Versuchsboden zu haben schien. Zur Verteilung von p353-NP in verschieden Größenfraktionen
des Bodens konnten keine Daten in der Literatur gefunden werden. Die in dieser Arbeit gemessenen
Werte für die in der Tonfraktion im Verhältnis zu ihrem Massenanteil hohen detektierte Radioakti-
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Abbildung 3.5: Mittelwerte der Verteilung von 14C nach Applikation von 1,25 µg/g 14C-p353-NP
(in % der applizierten Radioaktivität) in den einzelnen Partikelfraktionen Sand, Schluff und Ton
so wie im Wasser nach der Partikelfraktionierung und die gemessene Mineralisierung nach den
einzelnen Probenahme Zeitpunkten (n=3).
vitätsanteil lassen sich generell durch die Tatsache erklären, dass die Tonminerale und das an diese
adsorbierte organische Material als die wichtigste Komponente für den Rückhalt von organischen
Verbindungen im Boden gelten [72, 97, 114]. Den positiven Einfluss, den organischer Kohlenstoff
im Boden auf die Sorption von NP hat wurden in einer Untersuchung von Krahe et al. gezeigt [67].
Deren Daten unterstützen die in dieser Arbeit detektierte hohe Wiederfindung von Radioaktivität
in der Tonfraktion. Durch die Bestimmung des TOC in den einzelnen Partikelfraktionen konnte
nachgewiesen werden, dass in der Tonfraktion der höchste Anteil an organischem Kohlenstoff im
Bezug auf die beiden anderen Fraktionen enthalten war (siehe Tab. 2.1). Ein weiterer wichtiger Fak-
tor, um den im Verhältnis zur Masse der Tonfraktion großen Anteil an Radioaktivität zu erklären,
kann neben dem Anteil und der Bedeutung des organischen Kohlenstoffs, der in der Schluff- (13,5
%) und in der Tonfraktion (14,7 %) nahezu gleich groß war, das Oberflächen-/Massenverhältnis
der einzelnen Partikelfraktionen darstellen. So werden für einen sandigen Boden bei Christensen
für den darin enthaltenen Ton 25-100 m2g−1, für Schluff 10-50 m2g−1 und für Sand < 10 m2g−1
angegeben [20]. Ein Gramm Ton verfügt somit über die doppelte bis zehnfache Oberfläche wie ein
Gramm Schluff und damit über mehr Oberfläche an der Adsorptionsprozesse statt finden können.
Das erklärt den hohen Anteil an Radioaktivität in der Tonfraktion.
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3.2.2 Partikelfraktionierung des MCPA-Ansatzes
Einleitend sei an dieser Stelle nochmals darauf hingewiesen das, dass hier eingesetzte 14C markierte
MCPA zu 89,70 % methyliert in Form des MCPA-Methylesters vorlag und nur zu 9,30 % in seiner
unmethylierten Form als MCPA. Beim MCPA-Ansatz mit hoher MCPA-Konzentration wurde zum
Erreichen der Konzentration von 1 mg/g 98 % unmarkiertes MCPA dem 14C Markierten MCPA
zugesetzt.
Im Versuchsansatz mit niedriger MCPA-Konzentration konnte die meiste Radioaktivität bis
einschließlich Tag 7 in dem Wasser, das für die Partikelfraktionierung eingesetzt wurde, detektiert
werden (Abb. 3.6). Über den gesamten Versuchszeitraum sank dieser Anteil der Radioaktivität von
54,6 % auf 3,5 %. Im Gegensatz dazu stieg die Mineralisierung von 0,9 % der applizierten Radio-
aktivität nach eintägiger Inkubation auf 46,1 % an Tag 120 an (Tab. A.3 im Anhang). Während
die in der Schlufffraktion detektierte Radioaktivität über den Versuchszeitraum eine Abnahme von
25,8 % (Tag 1) auf 15,6 % (Tag 120) zeigte, wies die Tonfraktion eine Zunahme von 6,4 % (Tag 1)
auf 21,1 % (Tag 120) auf (Tab. A.3 im Anhang; Abb. 3.6). Lediglich in der Sandfraktion änderte
sich über den gesamten Inkubationszeitraum die in ihr enthaltene Radioaktivität nicht signifikant
(Tab. A.3 im Anhang; Abb. 3.6).
Abbildung 3.6: Mittelwerte der Verteilung von 14C nach Applikation von 8,48 µg/g 14C-MCPA (in
% der applizierten Radioaktivität) in den einzelnen Fraktionen Sand, Schluff und Ton, sowie im
Wasser nach der Partikelfraktionierung und die gemessene Mineralisierung des niedrig konzentrier-
ten MCPA-Ansatzes zu den Zeitpunkten der einzelnen Probenahme (n=2)
Im Vergleich zum MCPA-Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration war beim MCPA-Ansatz
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mit der hohen MCPA-Konzentration eine deutlich andere Verteilung erkennbar. Hier befand sich bis
einschließlich Inkubationstag 60 über 54 % der Radioaktivität imWasser der Partikelfraktionierung,
wohingegen die Mineralisierung bis Tag 60 unter 4 % blieb (siehe Abb. 3.7). Erst 120 Tage nach
Beginn der Inkubation konnte für die Mineralisierung und die Wasserfraktion ähnliche Anteile an
Radioaktivität wie beim Ansatz mit niedriger MCPA Dosierung festgestellt werden. Am Tag 120
lag die Mineralisierung bei über 57 %, also gut 11 % höher als im Ansatz mit niedriger MCPA-
Konzentration. Der Anteil der Radioaktivität in der Wasserfraktion betrug 6,80 % und befand sich
damit leicht über dem Niveau des niedrig konzentrierten MCPA-Ansatzes. Bei der Schlufffraktion
lagen die Werte mit Ausnahme von Tag 1 jeweils deutlich unter denen des niedrig dosierten Ansatzes
(Tab. A.3 und Tab. A.4 im Anhang). Für die Tonfraktion galt das selbe (Tab. A.3 und Tab. A.4
im Anhang); auch hier lagen die Werte deutlich unter denen des MCPA Ansatzes mit niedriger
Applikationsmenge.
Abbildung 3.7: Mittelwerte der Verteilung von 14C nach Applikation von 1 mg/g MCPA (in %
der applizierten Radioaktivität) in den einzelnen Fraktionen Sand, Schluff und Ton, sowie im Was-
ser nach der Partikelfraktionierung und die gemessene Mineralisierung des niedrig konzentrierten
MCPA Ansatzes zu den einzelnen Probenahme Zeitpunkten (n=2)
Im Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration schien die Abnahme der Radioaktivität im Was-
ser im direkten Zusammenhang mit der Zunahme an mineralisierten MCPA-Anteil zu stehen. Zur
Erklärung kann man annehmen, dass der Anteil der Radioaktivität, der sich im Wasser nach der
Partikelfraktionierung befand, potentiell bioverfügbar und metabolisierbar war. In der Literatur
wird allgemein angenommen, dass durch Sorption sowohl der Anteil einer in der wässrigen Boden-
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lösung gelösten Pflanzenschutzmittels, als auch dessen Abbau reduziert wird [80, 94]. So kann im
Umkehrschluss gefolgert werden, dass der Anteil, der sich in der wässrigen Bodenlösung befindet,
dem mikrobiellen Abbau zugänglich ist und damit mineralisiert werden kann. Unterstützt wird die-
se Vorstellung auch durch den vorliegenden Ansatz mit hoher MCPA-Konzentration, bei dem die
Abnahme der Radioaktivität im Wasser der Partikelfraktionierung mit der Zunahme der Minerali-
sierung korreliert. In der Literatur wurde beschrieben, dass Verbindungen, die bei der Extraktion
von Boden mittels Schütteln mit einer wässrigen 0,01 M CaCl2-Lösung extrahiert werden konnten,
als potentiell bioverfügbar angesehen werden können [92, 93]. Die Radioaktivität, welche im Wasser
der Partikelfraktionierung wiedergefunden wurde, beinhaltet meiner Meinung nach ebenfalls diese
potentiell bioverfügbare Fraktion, auch wenn aufgrund der Verwendung von Reinstwasser und der
Einwirkung durch Ultraschall ein vermutlich größerer Anteil an Verbindungen extrahiert wurde als
dies beim Ausschütteln mit einer der Bodenlösung simulierenden 0,01 M CaCl2-Lösung der Fall wä-
re. Die kinetische Erklärung für die Ergebnisse des Ansatzes mit hoher MCPA-Konzentration ist die
selbe wie beim Ansatz mit niedriger Konzentration. Letztlich handelte es sich um das Zusammen-
spiel von mikrobieller Aktivität bzw. der Aktivität von MCPA-abbauenden Mikroorganismen und
der mikrobiellen Verfügbarkeit von MCPA, die durch Sorptionsprozesse beeinflusst wurde. Sorp-
tionsprozesse verringern die Verfügbarkeit von gelöstem MCPA (oder anderer Verbindungen) in
der wässrigen Bodenlösung. Das in der wässrigen Bodenlösung befindliche MCPA wiederum findet
sich entsprechend auch im Wasser der Patikelfraktionierung wieder [97]. Einen direkten Zusam-
menhang zwischen der mikrobieller Aktivität insgesamt, wie sie in der vorliegenden Arbeit durch
DMSO-Reduktion bestimmt wurde und der Aktivität von MCPA-abbauenden Mikroorganismen
muss nach der Literatur nicht unbedingt gegeben sein [73].
Weiterhin schien im Ansatz mit der niedrigen MCPA-Konzentration eine Verlagerung von Ra-
dioaktivität, wahrscheinlich aus der Schluff- zur Tonfraktion, stattgefunden zu haben. Für MCPA
und dessen Hauptmetabolit 2-methyl-4-chlorphenol konnten Haberhauer et al. zeigen, dass die Ad-
sorption an die Bodenfraktionen in der Reihenfolge Sand < Schluff < Ton zunahm. Weiterhin gab
es eine signifikante Korrelation zwischen der Adsorption und dem organischen Kohlenstoffgehalt
im Boden, der allgemein als Senke für die Bindung von Xenobiotika gilt [8, 9, 48, 49]. Die Zunahme
der Adsorption von MCPA in der Reihenfolge Sand, Schluff und Ton hängt vermutlich einerseits
mit der Zunahme des Masse-/Oberflächenverhältnisses zusammen, aber auch mit der Zunahme des
organischen Kohlenstoffs in den Partikelfraktionen in dieser Reihenfolge Sand < Schluff < Ton
[20, 81].
Die im Ansatz mit niedriger Konzentration aufgetretene Verlagerungen von Radioaktivität vom
Schluff in den Ton konnte beim Ansatz mit der hohen MCPA-Konzentration nicht festgestellt
werden. Vielmehr schien die Radioaktivität, welche im niedrig konzentrierten MCPA-Ansatz ver-
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mutlich vom Schluff in den Ton verlagert wurde, im Ansatz mit der hohen MCPA-Konzentration
mineralisiert worden zu sein. Diese vermehrte Mineralisierung nach 120 Tagen (beim Ansatz mit
hoher MCPA Konzentration) entspräche somit dem um ca. 11 % höheren Anteil an 14CO2. Eine
Erklärung hierfür kann wiederum das bei Baelum et al. beschriebene verstärkte Wachstum von
MCPA-abbauenden Mikroorganismen sein [6].
Wie schon beim p353-NP-Ansatz zuvor beschrieben, wurde nachfolgend auch beim MCPA-
Ansatz zur weiteren Einschätzung der Verteilung der Radioaktivität auf die Bodenfraktionen der
Massenanteil der Fraktionen berücksichtigt. Lässt man den Anteil, den die einzelnen Bodenfraktio-
nen am Gesamtboden haben, in die Betrachtung miteinfließen, so zeigt sich z.B. an Tag 1 beim An-
satz mit der niedrigen MCPA-Menge, dass in der Schlufffraktion ca. 7,3 µg MCPA-Äquivalente pro
g Schluff und in der Tonfraktion 6,8 µg MCPA-Äquivalente pro g Ton zu finden waren. Wie schon
beim p353-NP-Ansatz wird so die besondere Bedeutung, die die Tonfraktion beim Verbleib von
MCPA im Boden hat, deutlich. Ein vergleichbares Bild zeigte auch der Ansatz mit hoher MCPA-
Konzentration. Die Differenz in Bezug auf die enthaltene Radioakivität in µg/g MCPA-Äquivalente
zwischen Schluff- (407 µg/g MCPA-Äquivalente) und Tonfraktion (337 µg/g MCPA-Äquivalente)
war allerdings geringer als beim Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration.
Da im Wasser nach der Partikelfraktionierung im niedrig konzentrierten MCPA-Ansatz bis Tag
7 ein erheblicher Anteil der applizierten Radioaktivität detektiert wurde, war zu überprüfen, in
wieweit diese Radioaktivität an organische Bestandteile gebunden war. Hierzu wurde das Wasser,
das bei der Partikelfraktionierung eingesetzt worden war, mittels HCl auf einen pH-Wert von ca. 1
angesäuert, wobei es zur Ausfällung des säureunlöslichen organischen Materials kam. Anschließend
konnte der wässrige Überstand von dem am Boden befindlichen organischen Material durch Filtra-
tion getrennt werden; das Wasser wurde dann erneut auf die Menge an verbliebener Radioaktivität
hin vermessen. Es konnte dabei eine Abnahme beim Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration
der im Wasser gelösten Radioaktivität festgestellt werden. Diese stieg von 7,80 % an Tag 1 kontinu-
ierlich auf 74,40 % der applizierten Radioaktivität an. Von Tag 30 bis Tag 120 blieb der Verlust an
Radioaktivität durch die Fällung mit ca. 74 %, bezogen auf die ursprüngliche im Wasser enthaltene
Radioaktivität konstant (Tab.3.3).
Während für den MCPA-Ansatz mit niedriger Konzentration schon von Tag 1 an eine Ab-
nahme der Radioaktivität im Wasser nach der Fällung festgestellt werden konnte, war dies beim
Ansatz mit hoher MCPA-Konzentration nicht im gleichen Maße der Fall. So lag die Abnahme der
Radioaktivität für die ersten 60 Tage unter dem Wert, der bei Tag 1 im niedrig konzentrierten
MCPA-Ansatz erreicht wurde. Erst am Tag 120 konnte eine deutliche Abnahme der Radioaktivität
nach Fällung im Wasser detektiert werden (siehe Tab. 3.4). Die Ergebnisse aus dem Fällungsexpe-
riment zeigten, dass ein merklicher Anteil an im Wasser befindlichen säureunlöslichen organischen
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Tabelle 3.3: Radioaktivität im Wasser nach der Partikelfraktionierung des MCPA-Ansatzes mit
niedriger MCPA Konzentration vor und nach Fällung der säureunlöslichen organischen Bestandteile
durch Ansäuerung mittels HCl (n=2)
Probentag
Radioaktivität vor der Radioaktivität nach der Fällung Verlust in %
Fällung in % der in % der ursprünglich im Wasser der applizierten
applizierten Radioaktivität detektierten Radioaktivität Radioaktivität
Tag 1 54,60 50,30 7,80
Tag 7 34,40 27,60 20,00
Tag 14 11,30 6,10 45,50
Tag 30 6,10 1,60 74,40
Tag 60 4,50 1,10 74,80
Tag 120 3,50 0,90 74,30
Substanzen gebunden war und mit diesem ausgefällt werden konnte. Zur Bindung von MCPA an
gelöstes organisches Material wurden im Jahr 2009 Daten von Iglesias et al. publiziert. Dabei lag
die Bindung an gelöstes organisches Material unter 10 % bezogen auf die im Wasser befindliche
Menge. Dies wurde durch den sauren pH Wert (4,1) begründet. Der in der vorliegenden Arbeit
verwendete Boden (pH 5,4) war ebenfalls leicht sauer. MCPA liegt bei diesem pH-Wert in seiner
anionischen Form vor und bindet damit schlecht an das gelöste organische Material [56, 57].
Tabelle 3.4: Radioaktivität im Wasser nach der Partikelfraktionierung des MCPA-Ansatzes mit
hoher MCPA-Konzentration vor und nach Fällung der säureunlöslichen organischen Bestandteile
nach Ansäuerung mittels HCl (n=2)
Probentag
Radioaktivität vor der Radioaktivität nach der Fällung Verlust in %
Fällung in % der in % der ursprünglich im Wasser der applizierten
applizierten Radioaktivität detektierten Radioaktivität Radioaktivität
Tag 1 58,70 58,70 0,00
Tag 7 70,40 65,70 6,70
Tag 14 67,90 67,90 0,00
Tag 30 62,10 58,40 5,90
Tag 60 54,20 52,70 2,70
Tag 120 6,80 2,90 57,60
Neben der Verteilung der Radioaktivität in den einzelnen Fraktionen und im Wasser der Parti-
kelfraktionierung fand desweiteren eine Untersuchung auf die im Wasser enthaltenen Verbindungen
statt. Hierzu wurde das Wasser von Tag 7, 14, 30, 60 und 120 zuerst mit Dichlormethan und an-
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schließend mit Ethylacetat extrahiert. Obwohl das Vorgehen in allen Fällen gleich war, konnten
unterschiedliche Mengen an Radioaktivität aus dem Wasser extrahiert werden. Die Ergebnisse sind
in Tab. 3.5 für den Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration dargestellt. Auffällig war, dass ei-
ne generelle Abnahme des extrahierbaren Anteils bis Tag 30 auftrat. Mit Ausnahme von Tag 120
war in den vereinigten Extrakten an allen Tagen MCPA (siehe Tab. 3.5), an Tag 7 und 60 zudem
das MCPA-Transformationsprodukt 2-Methyl-4-chlorphenol nachweisbar. Die Messergebnisse der
Radio-DC und Radio-HPLC wurden durch GC-MS Messungen teilweise bestätigt. Aufgrund hoher
Verluste bei der Probenaufreinigung für die GC-MS konnte lediglich MCPA in den Proben von
Tag 1-60 nachgewiesen werden. Weiterhin ließen sich die Proben von Tag 14 und später, wegen
der geringen Mengen an extrahierter Radioaktivität, nur mittels Radio-DC vermessen. Für Tag
120 waren auch mittels Radio-DC keine Messergebnisse erzielbar, da sich die Probe nicht auf ein
geeignetes Volumen einengen ließ, ohne dass ein Großteil der gelösten Radioaktivität ausfiel und
die in Lösung verbliebene Menge für eine Analyse nicht mehr ausreichte.
Tabelle 3.5: Anteil der extrahierten Radioaktivität des Wassers der Partikelfraktionierung in %
(der ursprünglich enthaltenen Radioaktivität) und in Bq der beiden Parallelen des Ansatzes mit
niedriger MCPA-Konzentration an den Probenahmetagen 7, 14, 30, 60 und 120 sowie die mittels
Radio-DC und teilweise -HPLC (Tag 7 und 14) in den Extrakten detektierten Verbindungen. Die
Abkürzung MCP steht für das MCPA-Transformationsprodukt 2-Methyl-4-chlorphenol.
Probentag Extrahierter Anteil Extrahierter Anteil Detektiertein % in Bq Verbindungen
7, Parallele 1 95 45.586 MCPA, MCP7, Parallele 2 95 52.503
14, Parallele 1 83 5.543 MCPA14, Parallele 2 87 9.297
30, Parallele 1 42 1.946 MCPA30, Parallele 2 48 1.550
60, Parallele 1 52 991 MCPA60, Parallele 2 38 583
120, Parallele 1 37 475 n.d.120, Parallele 2 50 752
Warum neben MCPA nur an Tag 7 2-Methyl-4-chlorphenol detektiert und mittels zweier unab-
hängiger Methoden sicher nachzuweisen war, hing wahrscheinlich maßgeblich mit der Konzentrati-
on an 2-Methyl-4-chlorphenol zusammen, welches durch das Wasser bei der Partikelfraktionierung
extrahiert wurde. Die Adsorption von 2-Methyl-4-chlorphenol an die Tonfraktion ist, wie bereits
erwähnt und schon zuvor diskutiert, größer als bei MCPA. Folglich war vermutlich die Menge an
2-Methyl-4-chlorphenol, die extrahiert werden konnte, geringer als die von MCPA. Zudem wies die
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hohe Mineralisierungsrate an den Tagen 7 und 14 darauf hin, dass es nicht zu einer Anreicherung
von 2-Methyl-4-chlorphenol kommt. Dies würde erklären, dass 2-Methyl-4-chlorphenol an späte-
ren Probentagen nicht mehr nachzuweisen war. Beim Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration
nahm, wie zuvor beschrieben, die Menge an extrahierter Radioaktivität aus dem Wasser der Parti-
kelfraktionierung mit zunehmender Inkubationszeit ab. Ein ähnliches Verhalten war beim Ansatz
mit hoher MCPA-Konzentration zu beobachten (Tab. 3.6). Hier nahm die extrahierbare Radio-
aktivität erst mit Tag 120 ab, was wiederum mit der Zunahme der Mineralisierung nach Tag 60
korrelierte. Bei der Vermessung der Extrakte der Wasserproben beim Ansatz mit hoher MCPA
Konzentration konnte in einigen Proben der MCPA-Methylester nachgewiesen werden. Obwohl es
sich beim radioaktiv eingesetzten MCPA zu über 89 % um den MCPA-Methylester handelte, war
dieses Resultat unerwartet. Laut Literatur werden die Ester von MCPA im Boden schnell zur freien
Säure hydrolysiert [89, 101].
Tabelle 3.6: Anteil der extrahierten Radioaktivität des Wassers der Partikelfraktionierung in % (der
ursprünglich enthaltenen Radioaktivität) und in Bq der beiden Parallelen des Ansatzes mit hoher
MCPA-Konzentration an den Probenahmetagen 7, 14, 30, 60 und 120 sowie die mittels Radio-
DC und -HPLC in den Extrakten detektierten Verbindungen. Die Abkürzung MCP steht für das
MCPA-Transformationsprodukt 2-Methyl-4-chlorphenol.
Probentag Extrahierter Anteil Extrahierter Anteil Detektiertein % in Bq Verbindungen
7, Parallele 1 99 155.020 MCPA
7, Parallele 2 99 159.156 MCPA, MCPA-Methylester
14, Parallele 1 99 177.560 MCPA
14, Parallele 2 99 168.162 MCPA, MCPA-Methylester
30, Parallele 1 99 153.062 MCPA, MCP
30, Parallele 2 99 152.489 MCPA, MCP, MCPA-Methylester
60, Parallele 1 99 131.471 MCPA, MCP
60, Parallele 2 99 129.991 MCPA, MCP, MCPA-Methylester
120, Parallele 1 86 7.103 MCPA
120, Parallele 1 88 6.413 MCPA
Zudem ließ sich im Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration der Methylester in keiner Probe
nachweisen, obwohl auch hier zu über 89 % der MCPA-Methylester appliziert wurde. Warum in
manchen Wasserproben teilweise bis zu 50 % des MCPA-Methylesters nachweisbar waren, ist nicht
erklärbar. Untersuchungen von Herrn Riefer im Rahmen seiner Dissertation mittels GC-MS zeigten,
dass das nicht radioaktiv markierte MCPA, das zum Ansatz mit hoher MCPA-Konzentration in
hoher Menge (49,2 mg) zugegeben wurde, teilweise auch zum Methylester methyliert wurde [87]. Es
fiel auf, dass sich der MCPA-Methylester nur in einer der Parallelen nachweisen ließ, was zunächst
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auf einen Fehler bei der Aufarbeitung dieser Parallelen deutete. Eine nachfolgende Überprüfung
der Aufarbeitungsmethodik mit einer Probe, die keinen Methylester aufwies, zeigte jedoch keine
Bildung des Methylesters von MCPA, sodass diese Fehlerquelle ausgeschlossen wurde. Es gibt letzt-
lich keine Erklärung, warum der MCPA-Methylester in einer Parallele auftrat. Ein Methylierung
von MCPA durch Mikroorganismen ist in der Literatur bisher nicht beschrieben worden.
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3.3 Fraktionierung der Tonfraktion der p353-NP- und
MCPA-Ansätze des nicht sterilisierten Bodens
3.3.1 Fraktionierung des p353-NP-Ansatzes
Nach Separierung durch Partikelfraktionierung wurde die Tonfraktion nachfolgend einer Soxhlet-
extraktion (mit MeOH und DCM wie im Material und Methodenteil beschrieben) und dann einer
Fraktionierung in Huminsäuren, Fulvinsäuren und Humin unterworfen. Es zeigte sich, dass an Tag
1 der überwiegende Anteil der sich in der Tonfraktion befindlichen Radioaktivität mit dem Soxhlet
extrahieren ließ (Abb. 3.8 und Tab. A.2 im Anhang). Im weiteren zeitlichen Verlauf war, (Abb. 3.8)
eine deutliche Abnahme der extrahierbaren Radioaktivität an den übrigen Probenahmezeitpunkten
im Vergleich zu Tag 1 festzustellen. Die Abnahme verlief nicht kontinuierlich: Während die extra-
hierbare Radioaktivität am Tag 7 auf 33,20 % abgenommen hatte, lag dieser Wert am Tag 14 und
30 bei ca. 46,00 %. Am Ende des Inkubationszeitraumes nach 180 Tagen ließen sich nur noch 23,90
% der in der Tonfraktion befindlichen Radioaktivität mittels Soxhlet extrahieren. Für den Anteil
an Radioaktivität in der Fulvinsäurefraktion wurde ein Anstieg über den gesamten Inkubations-
zeitraum beobachtet, von 2,22 % am Tag 1 auf 10,06 % am Tag 180 (Abb. 3.8). Der entsprechende
Anteil in der Huminsäurefraktion stieg ebenfalls über den gesamten Versuchszeitraum an. So wa-
ren am Tag 1 9,80 % der in der Tonfraktion gemessenen Radioaktivität in der Huminsäurefraktion
und 40,31 % mit Ende des Versuchzeitraums (Tag 180). Ein ähnlicher Befund erhielt man auch
für die Huminfraktion. Allerdings verlief dieser Anstieg nicht kontinuierlich, sondern zeigte einen
Rückgang von Tag 7 auf Tag 14 (22,63 % auf 14,66 %), wobei von Tag 30 auf Tag 90 erneut ein
Anstieg von 14,48 % auf 25,40 % auftrat. Bis Inkubationstag 180 gingen die Werte leicht auf 24,76
% zurück. Bei allen Fraktionen (HA, FA, HU und Soxhletextrakt) fiel ein Plateau zwischen Tag 14
und 30 auf; in diesem Zeitraum änderte sich die gemessenen Radioaktivität kaum.
Die Wiederfindungsrate der Radioaktivität nach Fraktionierung der Tonfraktion lag zwischen
89,26 % und 103,79 %, bezogen auf die durch Verbrennungsanalyse von Aliquoten bestimmte
gesamte in der Tonfraktion befindlichen Radioakivität. Die Soxhletextrakte wurden anschließend
mittels Radio-HPLC untersucht. Bei der Vorbereitung der Extrakte für die HPLC-Messungen kam
es bei der Einengung, Überführung und Filtration der Proben zu Verlusten von 8 % ± 2 % bezogen
auf die zuvor enthaltene Menge. In allen Proben wurde mittels Co-Chromatographie ein Signal
im Radiokanal identifiziert. Dieses entsprach nach Vergleich der Retentionszeiten dem p353-NP.
Anschließende GC-MS Analysen bestätigten die Ergebnisse der Radio-HPLC. Nach der Untersu-
chung der Soxhletextrakte aller Probentage konnte bis einschließlich Tag 30 nur p353-NP detektiert
werden (Radiodetektor). Auch bei der GC-MS-Analyse traten keine weiteren Verbindungen außer
p353-NP auf. In Abb. 3.9 ist als Beispiel die HPLC-Messung des Soxhletextraktes von Tag 30 ab-
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Abbildung 3.8: Radioaktivitätsverteilung in % der in der Tonfraktion insgesamt gefundenen Ra-
dioaktivität der p353-NP Inkubationsansätze nach Soxhletextraktion und Fraktionierung in Ful-
vinsäuren (FA), Huminsäuren (HA) und Humin (HU) (n=3).
gebildet. Die Messungen der Proben von früheren Probentagen zeigten ähnliche Ergebnisse. Die
GC-MS-Analyse wurden, wie schon zuvor, von Herrn Riefer im Rahmen seiner Dissertation durch-
geführt [87].
An Tag 90 und Tag 180 konnten, im Gegensatz zu den früheren Probentagen, nur 43,00 %
der in der HPLC vermessenen Radioaktivität p353-NP zugeordnet werden. Die restlichen 57,00
% waren keiner Referenzsubstanz zuzuordnen, wobei die Strukturen auch durch die weiteren GC-
MS-Analysen nicht ermittelt werden konnten. Eines dieser nicht zuzuordnenden Signale eluierte
mit einer Retentionszeit, die größer war als die von p353-NP, was auf eine geringere Polarität der
entsprechenden Verbindungen hindeutet. Bei den Proben von Tag 90 und 180 ergab sich kein schar-
fes Signal, (Abb. 3.10); vielmehr erstreckte sich das Radiosignal über ca. 7,00 min (23,00 - 30,00
min). Der Bereich bei 24,00 min könnte hierbei von der Retentionszeit her dem 4(3,5-Dimethyl-
3-heptyl)-2-Nitrophenol zugeordnet werden. Das Eluat der Säule wurde dann im entsprechenden
Retentionsbereich aufgefangen und die Radioaktivität von mehrfachen Läufen isoliert. Die an-
schließende GC-MS-Analyse der Probe erbrachte jedoch keine auswertbaren Ergebnisse. Stärkeres
Aufkonzentrieren der Probe führte dazu, dass Material ausfiel und sich dadurch die Konzentration
an Radioaktivität in der Lösung nicht erhöhte. Eine Extraktion der Proben mit einem unpolaren
Lösungsmitteln im Vergleich zu Methanol, wie etwa n-Hexan, war nicht erfolgreich.
Von Telscher et al. konnte als Transformationsprodukt von p353-NP im Boden bzw. Boden ver-
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Abbildung 3.9: HPLC-Chromatogramme von A: Referenzsubstanzen im UV-Kanal (279 nm), B:
Referenzsubstanz im Radiokanal, C: Vermessung des Soxhletextraktes von Tag 30 im Radiokanal.
Die einzelnen Signale der HPLC-Läufe konnten aufgrund ihrer Retentionszeit folgenden Substanzen
zugeordnet werden: (1) 1,2-Dihydroxybenzol, (2) Phenol, (3) p353-NP und (4) 4(3,5-dimethyl-3-
heptyl)-2-Nitrophenol. Die zeitliche Verschiebung zwischen dem UV-Signal und dem Radio-Signal
betrug 0,6 min.
setzt mit Klärschlamm 4(3,5-Dimethyl-3-heptyl)-2-Nitrophenol nachgewiesen werden [107]. Auch
bei Zhang et al. konnte ein Nitrometabolit von NP nachgewiesen werden [118]. Das 4(3,5-Dimethyl-
3-heptyl)-2-Nitrophenol verhält sich bei der HPLC unter den beschriebenen Bedingungen weniger
polar als p353-NP, und war Anlass für die Synthese von 4(3,5-Dimethyl-3-heptyl)-2-Nitrophenol in
der vorliegenden Arbeit. Ob in den Ansätzen der vorliegenden Arbeit 4(3,5-Dimethyl-3-heptyl)-2-
Nitrophenol gebildet wurde, blieb unklar, auch wenn die Retentionszeit ähnlich der des Standards
war. Hauptargument gegen die Bildung des Nitroderivates von p353-NP ist die über einen brei-
ten Bereich eluierende Radioaktivität. Der Standard zeigt demgegenüber einen klar definierten
Peak. Die Analyse der Soxhletextrakte ergab, dass es sich noch am Tag 180 bei 42,00 % der in
Extrakten vorliegenden Radioaktivität eindeutig um p353-NP handelte. Für die Tonfraktion be-
deutet dies, dass mindestens 10,00 % der in ihr enthaltenen Radioaktivität als p353-NP vorlagen.
Über den Versuchszeitraum kam es zur Mineralisierung (14CO2) der Testsubstanz. Dies setzt die
Bildung primärer Abbauprodukten von p353-NP voraus. In den Soxhletextrakten der Ansätze bis
einschließlich Tag 30 konnten derartige Zwischenprodukte nicht gefunden werden. Als Erklärung
ist anzunehmen, dass die Zwischenprodukte mit der Extraktionsmethode nicht extrahiert wurden,
oder, dass es sich um kurzlebige Zwischenprodukte mit geringer Konzentration handelte. Die Ra-
dioaktivitätsverteilung nach Soxhletextraktion und Huminstofffraktionierung zeigt deutlich, welche
wichtige Rolle der organische Anteil der Tonfraktion spielt. So befand sich nach 180 Tagen über
50 % der in der Tonfraktion befindlichen Radioaktivität in der HA- und FA-Fraktion und da-
mit in rein organischen Fraktionen, die zudem von ihrer Masse weniger als 15 % der Tonfraktion
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Abbildung 3.10: HPLC-Chromatogramme von A: Referenzsubstanzen im UV-Kanal (279 nm), B:
Vermessung des Soxhletextraktes von Tag 90 im Radiokanal. Die einzelnen Signale der HPLC-
Läufe konnten aufgrund ihrer Retentionszeit folgenden Substanzen zugeordnet werden (1) 1,2-
Dihydroxybenzol, (2) Phenol, (3) p353-NP und (4) 4(3,5-dimethyl-3-heptyl)-2-Nitrophenol. Die
zeitliche Verschiebung zwischen dem UV-Signal und im Radio-Signal betrug 0,6 min.
ausmachten. Dies spiegelt die Bedeutung des organischen Kohlenstoffs im Boden für die Sorption
von NP im Boden wider, wie sie in der Literatur beschrieben wurde [29]. Nach 180 Tagen hat
sich der Anteil an NER in der Tonfraktion von 16,50 % auf über 75,00 % erhöht. Generell haben
Phenole oder Aniline die Tendenz, in verstärktem Maße NER zu bilden [9]. Da in der Literatur
als Zwischenprodukte des NP-Abbaus 2-Alkylhydroquinon oder nach einer ipso-Hydroxylierung
4-Alkyl-4-hydroxy-cyclohexadienone oder Cyclohexan-1,4-diol postuliert werden [22, 24, 38, 64],
kann dies ein Grund für die starke Zunahme von NER über den Versuchszeitraum der vorliegenden
Arbeit darstellen. Generell lässt sich der Abbau von p353-NP mit dem in Kapitel 1.2.1 beschrie-
benen Modell von Barraclough et al. beschreiben [7]. p353-NP lässt sich dabei wahrscheinlich als
eine Verbindung einordnen, die im Modell von Barraclough et al. den in Abb. 1.2 gezeigten unteren
Weg (b) überwiegend beschreitet und damit zu der Gruppe von organischen Verbindungen zählt,
die einen moderaten oder langsamen Abfall der Konzentration der Ausgangsverbindung und ihrer
Metaboliten gepaart mit einer geringen Mineralisation zeigen. Diese Verbindungen weisen nach
dem Modell von Barraclough et al. eher die Tendenz auf NER zu bilden.
3.3.2 Fraktionierung des MCPA-Ansatzes
Bei der Fraktionierung der Tonfraktion des niedrig dosierten MCPA-Ansatzes zeigte sich, dass der
mittels Soxhletextraktion extrahierbare Anteil an Radioaktivität innerhalb der ersten 30 Inkubati-
onstage von 28,90 % auf 9,55 % der in der Tonfraktion insgesamt gefundenen Radioaktivität abfiel
(Abb. 3.11 und Tab. A.5 im Anhang). Von Probenahmetag 30 bis Versuchsende reduzierte sich
die extrahierbare Radioaktivität nur um 1,19 % auf 8,36 % und blieb damit fast unverändert. Der
Anteil an Radioaktivität in den Fulvinsäuren nahm, über den Versuchszeitraum von Tag 1 bis Tag
60 von 29,44 % auf 20,75 % ab (Abb. 3.11 und Tab. A.5 im Anhang). Von Tag 60 bis Tag 120
stieg dieser Wert wieder an und lag am Versuchsende bei 25,48 % (Abb. 3.11 und Tab. A.5 im
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Anhang). Bei der Huminsäure-Fraktion zeigte sich mit Ausnahme von Tag 14 ein kontinuierlicher
Anstieg der detektierten Radioaktivität von 22,37 % am Tag 1 auf 37,60 % am Tag 120. Bei der
Huminfraktion stieg die Radioaktivität von Tag 1 bis Tag 14 von 21,87 % auf 38,96 %. Bis Tag 120
fiel dieser Wert allerdings wieder auf 29,85 % ab (Abb. 3.11 und Tab. A.5 im Anhang). Die Ver-
teilung der Radioaktivität in der Tonfraktion wies so ein deutlich dynamisches Verhalten auf. Dies
weist möglicherweise darauf hin, dass die Einbindung von Xenobiotika in Ton-Humus-Komplexe
kein irreversibler Prozess ist, sondern es zu Verschiebungen der Fremdstoffmoleküle zwischen den
einzelnen Fraktionen, FA, HA und HU und wahrscheinlich der extrahierbaren Fraktion kommen
kann. Betrachtet man die Verteilung der Radioaktivität in der Tonfraktion nach 120 Tagen Inku-
bationszeit, so ist festzustellen, dass sich der größte Anteil (63,00 %) in den Fraktionen der HA
und FA befand (in Analogie zum p353-NP-Ansatz), obwohl der organische Kohlenstoff nur 14,80 %
der Tonfraktion ausmachte. Auch hier zeigte sich die Bedeutung der Huminstoff-Fraktionen für die
Festlegung von Xenobiotika; ähnliche Befunde waren in der Literatur für verschiedene Xenobiotika
zu finden [52, 96]. Generell lässt sich der Abbau von MCPA mit dem in Kapitel 1.2.1 beschriebenen
Modell von Barraclough et al. beschreiben [7]. MCPA lässt sich dabei wahrscheinlich als eine Ver-
bindung einordnen die in dem Modell von Barraclough et al. (Abb. 1.2) gezeigten oberen Weg (a)
überwiegend beschreitet und damit zu der Gruppe von organischen Verbindungen zählt, die einen
raschen Abfall der Konzentration der Ausgangsverbindung und ihrer Metaboliten, gepaart mit ei-
ner hohen Mineralisation, zeigen. Diese Verbindungen weisen nach dem Modell von Barraclough
et al. eher die Tendenz auf, geringere Anteile an NER zu bilden. MCPA kann an Huminstoffe
im Boden über elektrostatische Wechselwirkungen, Wasserstoffbrücken oder Wechselwirkugen von
aromatischen Ringen, wie sie von Haberhauer et al. beschrieben wurden, gebunden werden [49].
Der positive Effekt organischen Materials auf die Sorption von MCPA ist in der Literatur zahlreich
belegt [14, 52, 58, 59, 103, 109]. Iglesias et al. 2010 zeigten, dass in saurem Milieu (pH 4) die
Adsorption von MCPA an das Tonmineral Geothit größer ist als an HA-belegtes Tonmineral [57].
Dies wird dadurch begründet, dass die HA die Anzahl der verfügbaren Bindungsstellen am Ton-
mineral verringern und dass die anionische Form von MCPA, die bei pH=4 überwiegend vorliegt,
eine schwächere Bindung an die HA-Fraktion aufweist als die neutrale protonierte Form [57]. Viele
dissoziierende Pflanzenschutzmittel liegen bei normalem pH-Wert des Bodens in überwiegend an-
ionischer Form vor, wie bei Hiller et al. beschrieben [52]. Wie in der Literatur beschrieben werden
im Boden die meisten Sorptionstellen an den Tonmineralen, die für ionische Wechselwirkungen mit
Fremdstoffen in Frage kommen, von Huminstoffen belegt [98]. Schaut man sich die Ergebnisse der
Analysen der Soxhletextrakte in Tab. 3.7 an, so ist für den MCPA-Ansatz mit niedriger MCPA-
Konzentration eine Abnahme des wiedergefundenen MCPA mit der Zeit feststellbar. Im Gegensatz
dazu steigt der prozentuale Anteil, den Transformationsprodukte von MCPA im Soxhletextrakt
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ausmachen, deutlich an. Dieser Anstieg der Transformationsprodukte bietet gleichzeitig eine mög-
liche Erklärung für die Zunahme der Radioaktivität in der HA-Fraktion. So verfügt das in dieser
Arbeit detektierte MCPA Transformationsprodukt 2-Methyl-4-chlorphenol laut Literatur über eine
weniger stark ausgeprägte Polarität und daher höhere Löslichkeit in der organischen Bodenmatrix
als dies beim MCPA der Fall ist [48]. Aus diesem Grund könnte es zu einer stärkeren Anreicherung
in der HA-Fraktion kommen als in der HU-Fraktion, in der sich der gesamte mineralische Anteil
befindet.
Abbildung 3.11: Radioaktivitätsverteilung in % der in der Tonfraktion insgesamt gefundenen Ra-
dioaktivität des MCPA-Ansatzes mit niedriger MCPA-Konzentration nach Soxhletextraktion und
Fraktionierung in Fulvinsäuren (FA), Huminsäuren (HA) und Humin (HU) (n=2).
Beim Ansatz mit der hohen MCPA-Konzentration ließ sich bis zum Probenahmetag 60 mehr
als 44 % der in der Tonfraktion befindlichen Radioaktivität mittels Soxhlet extrahieren (Abb. 3.12
und Tab. A.5 im Anhang). Ab Tag 60 bis Tag 120 sank dieser Wert auf 17,83 % ab. Dieser Wert
lag höher, als der Wert nach 120 Tagen beim MCPA-Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration
(Vergleich: Tab. A.5 und Tab. A.6 im Anhang). Die Radioaktivität in der Fulvinsäurefraktion
zeigte eine geringe Abnahme über den Versuchszeitraum (von 31,41 % auf 28,48 % siehe Tab. A.6
im Anhang). In der Huminsäurefraktion war ein Anstieg der Radioaktivität von 15,20 % am Tag 1
auf 20,23 am Tag 14 zu beobachten; bis Tag 30 fiel dieser Wert auf 18,63 % ab, um dann von Tag 60
bis Tag 120 von 21,30 % auf 37,46 % deutlich anzusteigen (Abb. 3.12 und Tab. A.5 im Anhang). In
der Huminfraktion nahm die Radioaktivität bis Tag 30 10,61 % auf 3,01 % ab. Anschließend stieg
sie bis Tag 120 auf 18,66 % an und lag damit über dem Ausgangswert von Tag 1. Beim Ansatz mit
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der hohen MCPA-Konzentration war eine Korrelation zwischen der mikrobiellen Aktivität (DMSO-
Reduktion) und der Bildung von NER erkennbar, wie sie in der Literatur für viele Verbindungen
beschrieben werden [9].
Abbildung 3.12: Radioaktivitätsverteilung in % der in der Tonfraktion insgesamt gefundenen Radio-
aktivität des MCPA-Ansatzes mit hoher MCPA-Konzentration nach Soxhletextraktion und Frak-
tionierung in Fulvinsäuren (FA), Huminsäuren (HA) und Humin (HU) (n=2).
So kam es erst mit dem kräftigen Anstieg der mikrobiellen Aktivität ab Tag 60 zu einer signi-
fikanten Abnahme der extrahierbaren Radioaktivität. Wie schon im Ansatz mit niedriger MCPA-
Konzentration zeigte die Verteilung der Radioaktivität in der Tonfraktion ein deutlich dynamisches
Verhalten. Dies weist, wie schon zuvor beim Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration, möglicher-
weise darauf hin, dass die Einbindung von Xenobiotika in Ton-Humus-Komplexe kein irreversibler
Prozess ist, sondern es zu Verschiebungen der Fremdstoffmoleküle zwischen den einzelnen Fraktio-
nen, FA, HA und HU und wahrscheinlich der extrahierbaren Fraktion kommen kann. Betrachtet
man die Verteilung der Radioaktivität in der Tonfraktion nach 120 Tagen Inkubationszeit, so ist
festzustellen, dass sich der größte Anteil (63,00 %) in den Fraktionen der HA und FA befand (in
Analogie zum p353-NP-Ansatz und dem MCPA-Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration), ob-
wohl der organische Kohlenstoff nur 14,80 % der Tonfraktion ausmachte. Auch hier zeigte sich die
Bedeutung der Huminstoff-Fraktionen für die Festlegung von Xenobiotika; ähnliche Befunde waren
in der Literatur für verschiedene Xenobiotika zu finden [52, 96]. Prinzipiell spielen beim Ansatz mit
hoher MCPA-Konzentration für die Verteilung der Radioaktivität in den einzelnen Tonfraktionen
die gleichen Faktoren eine Rolle, wie beim Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration. Wie schon
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zuvor bei der Radioaktivitätsverteilung festgestellt, kam es erst mit dem kräftigen Anstieg der mi-
krobiellen Aktivität ab Tag 60 zu einer signifikanten Abnahme der extrahierbaren Radioaktivität.
Schaut man sich die Ergebnisse der Analysen der Soxhletextrakte in Tab. 3.7 an, so ist für den
MCPA-Ansatz mit hoher MCPA-Konzentration eine Abnahme des wiedergefundenen MCPA von
Tag 60 an feststellbar. Hingegen steigt der prozentuale Anteil der Transformationsprodukte der im
Soxhletextrakt enthaltenen Radioaktivität deutlich an, was gleichzeitig als mögliche Erklärung für
die Zunahme der Radioaktivität in der HA-Fraktion diente.
Tabelle 3.7: Mittels Radio-DC und Radio-HPLC in den Soxhletextrakten der Tonfraktion des hoch
und niedrig konzentrierten MCPA-Ansatz mittels Co-Chromatographie gefundenen Verbindungen.
In Klammern sind die Anteile in % der im Lauf detektierten Radioaktivität angegeben. Das Kürzel
n.z. steht für die keiner Referenzverbindung zuzuordnende Radioaktivität. Die Angabe UV gibt
an, dass die Verbindung im UV-Kanal detektiert werden konnte, aber nicht im Radiokanal der
HPLC. Die Soxhletextrakte der Tonfraktion des niedrig konzentrierten MCPA-Ansatz wurden nur
teilweise mit Radio-HPLC (Tag 1 und 7) vermessen. Die Abkürzung MCP steht für das MCPA-
Transformationsprodukt 2-Methyl-4-chlorphenol.
Probenametag
Detektierte Verbindungen Detektierte Verbindungen
niedrig konzentrierter hoch konzentrierter
MCPA-Ansatz MCPA-Ansatz
(Anteil in %) (Anteil in %)
Tag 1 MCPA (80), MCP (20) MCPA (100), MCP (UV)
Tag 7 MCPA (75), MCP (25) MCPA (100), MCP (UV),
MCPA-Methylester (UV)
Tag 14 n.d. MCPA (100), MCP (UV)
Tag 30 MCPA (39), MCP (16), MCPA (100), MCP (UV),
n.z. (45) MCPA-Methylester (UV)
Tag 60 MCPA (41), MCP (17), n.z. (42) MCPA (87), MCP (13)
Tag 120 MCPA (36), MCP (11), n.z. (53) MCPA (43), MCP (17), n.z. (40)
So verfügt das in dieser Arbeit detektierte MCPA Transformationsprodukt 2-Methyl-4-
chlorphenol laut Literatur über eine weniger stark ausgeprägte Polarität und daher höhere Lös-
lichkeit in der organischen Bodenmatrix als dies beim MCPA der Fall ist [48]. Gerstützt wird dies
durch den pKa-Wert von 2-Methyl-4-chlorphenol, der in der Literatur mit 9,71 angegeben wird [32].
Somit liegt 2-Methyl-4-chlorphenol beim vorherrschenden Boden pH-Wert überwiegend protoniert
vor und ist deutlich schlechter wasserlöslich als das MCPA. Aus diesem Grund könnte es zu ei-
ner stärkeren Anreicherung von 2-Methyl-4-chlorphenol in der HA-Fraktion kommen als in der die
mineralischen Bodenanteil umfassende HU-Fraktion. Es ist weiterhin in der Literatur beschrieben
worden, dass die Bindung an die verschiedenen Huminstofffraktionen von der elementaren Zusam-
mensetzung und der wässrigen Löslichkeit der einzelnen Verbindungen beeinflusst wird [19]. Das
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für den Ansatz mit hoher MCPA-Konzentration schon zuvor beschriebene Modell von Barraclough
et al. kann auch für diesen Fall angewendet werden.
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3.4 Untersuchung zur Verteilung von Nonylphenol und
MCPA in sterilisiertem Boden
Um den Einfluss von Mikroorganismen im Boden auf die Bildung von NER und die Verteilung von
MCPA und p353-NP in den einzelnen Bodenfraktionen auszuschalten, wurde der Versuchsboden
vor der Applikation der Testsubstanzen mittels γ Strahlung sterilisiert. Die Sterilität der einzelnen
Proben wurde jeweils am Probenahmetag mittels DMSO-Test, der unter sterilen Bendingungen
durchgeführt wurde, überprüft. Dabei konnte bei keiner Probe zum Zeitpunkt der Probenahme
mittels des DMSO-Test eine mikrobielle Aktivität nachgewiesen werden.
3.4.1 Verteilung von Nonylphenol in sterilisiertem Boden und innerhalb
der Tonfraktion dises Bodens
Bei dem mit p353-NP behandelten und sterilisierten Boden wurde nach Partikelfraktionierung die
in Abb. 3.13 und Tabelle A.7 (im Anhang) gezeigte Verteilung der applizierten Radioaktivität beob-
achtet. Nach Partikelfraktionierung des Bodens fanden sich in der Sandfraktion über den gesamten
Versuchszeitraum mehr als 40 % der applizierten Radioaktivität wieder. Dabei war kein eindeutiger
Trend bezüglich einer Zu- oder Abnahme des Anteils der Radioaktivität in dieser Fraktion über die
90 Tage Versuchszeitraum festzustellen. Die Radioaktivität in der Sandfraktion stieg in den ersten
14 Tagen von 52,39 % auf 61,48 % an und fiel von Tag 14 auf 30 wieder auf 40,40 % ab. Bis Tag 90
war wiederum ein Anstieg auf 56,71 % messbar. Auch bei der Schlufffraktion ließ sich kein Trend
über den Versuchszeitraum ablesen. Innerhalb dieser Fraktion schwankten die Werte zwischen 18,82
% und 23,86 %. Ähnlich verhielt es sich in der Tonfraktion: Auch hier war kein Trend über den
Versuchszeitraum festzustellen. Innnerhalb der Tonfraktion schwankten die Werte zwischen 10,44
% und 14,45 % der applizierten Radioaktivität. Wie bei den Partikelfraktionen selbst fand sich
auch im Wasser, das zur Partikelfraktionierung verwendet wurde, keine eindeutiger Trent von Zu-
oder Abnahme der Radioaktivität über die Zeit. So bewegten sich die Werte zwischen 1,33 % und
2,02 % der applizierten Radioaktivität. Im Vergleich zum p353-NP-Ansatz mit nicht sterilisiertem
Boden (Kapitel 3.2.1) waren die Ansätze mit sterilisiertem Boden deutlich abweichend von den
beobachtbaren Radioaktivitätsverteilungen. Im nicht sterilisierten Boden betrug der Anteil der
Radioaktivität in der Sandfraktion im Mittel nur 4,86 % im sterilisierten Boden lag der Anteil der
Radioaktivität in der Sandfraktion bei keinem Ansatz unter 40,00 %.
In der Schluff- und Tonfraktion sowie im Wasser aus der Partikelfraktionierung fanden sich im
Vergleich zum nicht sterilisierten Ansatz jeweils geringere Anteile der applizierten Radioaktivität.
Die Bilanz lag bei allen Ansätzen zwischen 10,44 % und 23,86 % (im Vergleich beim nicht sterili-
sierten Ansatz: 24,90 % und 49,67 %). Gründe für die unterschiedliche Radioaktivitätsverteilung
64 Ergebnisse und Diskussion
Abbildung 3.13: Mittelwerte der Verteilung von 14C nach Applikation von 1,29 µg/g 14C-p353-NP in
sterilisierten Boden (in % der applizierten Radioaktivität) in den einzelnen Partikelfraktionen Sand,
Schluff und Ton so wie im Wasser nach der Partickelfraktionierung nach den einzelnen Probenahme
Zeitpunkten (n=2).
beim nicht sterilisierten und sterilisierten Ansatz sind möglicherweise in den zwei auffälligsten Pa-
rametern zu suchen, in denen sich die beiden Ansätze mit p353-NP unterschieden: zum einen die
mikrobielle Aktivität, die bei den sterilisierten Ansätzen nach DMSO-Test nicht messbar war. Zum
anderen der Gehalt am gesamten organischen Kohlenstoff (TOC) im Boden und in den einzelnen
Bodenfraktionen. Diese Unterschiede waren deshalb vorhanden, weil für die Ansätze (nicht steri-
lisiert / sterilisiert) unterschiedliche Bodenproben verwendet wurden, wobei beide von demselben
Probenfeld stammten. Der Boden für den Sterilansatz wurde zu einem Späteren Zeitpunkt geholt,
da die Menge des zuvor geholten Bodens wiedererwartend nicht für alle Ansätze ausreichte. Durch
in der Zwischenzeit durch den Landwirt durchgeführte Bodenbearbeitung wurde wahrscheinlich
zusätzliches organisches Material eingetragen. Dieses wies eine Ähnliche Partikelgröße wie die
Sandfraktion auf und verblieb nach dem nassen Sieben in der Sandfraktion. Wo es dort einen TOC
Anstieg herbeiführte. Im TOC-Gehalt der Ton- und Schlufffraktion ähnelten sich die Bodenprobe,
die für den sterilen Ansatz und die, für den nicht sterilisierten Ansatz verwendet wurden (Tab. 2.1).
Im Gegensatz dazu unterschieden sich die Werte in der Sandfraktion durch den zusätzlichen Eintag
von Organischen Materials erheblich. Bei der Bodenenproben für den nicht sterilisierten Ansatz
betrug der TOC-Wert 0,70 % gegenüber 11,50 % in der Sandfraktion der Bodenprobe, die für den
sterilisierten Ansatz eingesetzt wurde (Tab. 2.1). Der organische Kohlenstoff in der Sandfraktion
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der sterilen Ansätze war nicht wie es bei der Tonfraktion der Fall war, an diese gebunden, sondern
verblieb nach der nassen Siebung, wie sie bei der Partikelfraktionierung zum Abtrennen der Sand-
fraktion durchgeführt wurde, (Kapittel 2.2.7.1) mit dem Sand im Sieb zurück. Dieser Unterschied
war nicht beabsichtigt, führte er doch eine zusätzliche Variable neben der mikrobiellen Aktivität
in die beiden Ansätze ein. Andererseits ergab sich daraus die Möglichkeit, den Einfluss des organi-
schen Kohlenstoffs auf die Sorption von p353-NP an Bodenbestandeile zu untersuchen. Der deutlich
höhere Anteil an TOC in der Sandfraktion des sterilisierten Bodens könnte so eine Erklärung für
den hohen Anteil an Radioaktivität in der Sandfraktion dieses Ansatzes sein. Düring et al. konnten
in Sorptionsstudien einen positive Korrelation zwischen dem Gehalt an organischem Kohlenstoff
im Boden und der Sorption von NP finden [29]. Außerdem scheint nach entsprechend publizierten
Studien der pH-Wert die Sorption von NP zu beeinträchtigen [67]. Diese Ergebnise unterstützen
die Bedeutung des organischen Kohlenstoff für die Sorption von NP in der Sandfraktion der vorlie-
genden Arbeit. In der Literatur wird vielfach beschrieben, welch wichtigen Einfluss die organische
Substanz auf die Bindung und Verteilung von Xenobiotika allgemein hat [56, 58, 109]. Bei der
Betrachtung der vorliegenden Daten zur Radioaktivitätsverteilung muss man berücksichtigen, dass
das Massenverhältniss zwischen Sand und Ton 1 : 15,20 betrug. Obwohl also in der Sandfraktion
über 40 % der applizierten Radioaktivität lokalisiert war, betrug die Radioaktivität in der Tonfrak-
tion im Verhältnis zu ihrem Massenanteil im Boden an Tag 90 das Dreifache. Anders ausgedrückt
befanden sich nach 90 Tagen in der Sandfraktion (0,91 µg/g p353-NP-Äquivalente) und in der Ton-
fraktion (2,79 µg/g p353-NP-Äquivalente). Dies zeigt angesichts eines TOC-Wertes von 16,00 % in
der Tonfraktion und von 11,50 % in der Sandfraktion, dass nicht allein der organische Kohlenstoff
von Bedeutung ist, sondern auch die mineralische Komponente. Ein wichtiger Faktor ist sicherlich
das Verhältnis der Partikeloberfläche zur Masse, das laut Literatur in der Reihenfolge Sand, Schluff,
Ton deutlich zunimmt, wodurch mehr Oberfläche zur Verfügung steht [20]. Aufgrund der Sterili-
tät der Versuchsansätze ist eine Bildung von Metaboliten nicht möglich. Als einziger abiotischer
Abbauweg wurde in der Literatur der photochemische Abbau angegeben mit einer Halbwertszeit
von 29 Tagen im Wasser [88]. Da die Proben in dieser Arbeit im Dunkeln inkubiert wurden, ist die
Bildung von größeren Mengen an Tranformationsprodukten unwahrscheinlich. Somit konnte bei der
gemessenen Radioaktivitätsverteilung nach der Partikelfraktionierung davon ausgegangen werden,
dass es sich um die Verteilung von p353-NP handelt. Somit scheint nur das Sorptionsverhalten von
p353-NP eine Rolle bei der Verteilung in den einzelnen Bodenfraktionen zu spielen. Da p353-NP
eine sehr geringe Wasserlöslichkeit aufweist (6 mg/l), ist der extrahierende Effekt des Wassers, das
zur Pratikelfraktionierung eingesetzt wurde, als äußerst gering einzuschätzen.
Durch Soxhletextraktion mit organischen Lösungsmitteln (MeOH und DCM) konnten, wie aus
Tabelle A.8 (Anhang) und in Abbildung 3.14 ersichtlich ist, mehr als 80 % der in der Tonfraktion
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Abbildung 3.14: Radioaktivitätsverteilung in % der in der Tonfraktion der sterilen p353-NP-Ansätze
insgesamt gefundenen Radioaktivität nach Soxhletextraktion und Fraktionierung in Fulvinsäuren
(FA), Huminsäuren (HA) und Humin (HU) (n=2).
detektierten Radioaktivität extrahiert werden. In den Fraktionen FA, HA und HU verblieben nur
geringe Mengen an Radioaktivität, in der Huminsäurefraktion 2,07 % bis 5,85 %, in der Fulvinsäu-
refraktion 0,51 % bis 3,15 % und in der Huminfraktion 1,00 % bis 2,40 % der in der Tonfraktion
vor Soxhletextraktion gefundenen Radioaktivität. Ein Vergleich der mittels Soxhlet extrahierba-
ren Radioaktivität zwischen dem Ansatz mit sterilisierten Boden und dem nicht sterilisierten zeigt
Abb. 3.15. Man erkent deutlich die höhere Extrahierbarkeit der Radioaktivität im Ansatz mit
sterilisierten Boden. Der geringste Unterschied wurde für den Probenahmetag 1 ermittelt. Der
TOC-Gehalt in der Tonfraktion der beiden p353-NP-Ansätze war mit 14,69 % (nicht sterilisierten
Boden) und 16,00 % (sterilisierter Boden) mehr oder weniger vergleichbar. Der deutliche Unter-
schied in der Extrahierbarkeit ist somit auf das Fehlen mikrobieller Aktivität (DMSO-Reduktion)
zurückzuführen. Im sterilen Boden können durch Mikroorganismen keine Transformationsproduk-
te von p353-NP gebildet werden. Auf abiotischen Wege ist die Bildung von größeren Mengen an
Transformationsprodukten wie z.B. über photechemischen Abbau nicht sehr wahrscheinlich, weil
die Versuchsansätze im Dunkeln inkubiert wurden. Da aber in den nicht sterilisierten Ansätzen die
Extrahierbarkeit deutlich geringer war, kann vermutet werden, dass dafür durch Mikroorganismen
gebildete Abbauprodukte verantwortlich sind, die besser an die Tonfraktion sorbieren als dies beim
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p353-NP der Fall war.
Abbildung 3.15: Vergleich des extrahierbaren Anteils der Radioaktivität in der Tonfraktion des
sterilisierten und nicht sterilisierten Ansatzes mit p353-NP.
Wie zuvor schon beschrieben, befand sich ein erheblicher Anteil der applizierten Radioaktivität
in der Sandfraktion des sterilisierten Ansatzes. Aus diesem Grund wurde die Sandfraktion eben-
falls einer Soxhletextraktion unterzogen. Dabei konnten bei jedem Probenahmetag über 94 % der
in der Sandfraktion befindlichen Radioaktivität extrahiert werden. Dies zeigte, wie schon die hohe
Extrahierbarkeit bei der Tonfraktion, dass die Radioaktivität überwiegend durch (schwache) Sorp-
tion an die Sandfraktion gebunden war. Eine mögliche Erklärung ist die durch die vorangegangene
Sterilisation fehlende Biotransformation von p353-NP. Generell haben Phenole oder Aniline die
Tendenz, in verstärktem Maße NER zu bilden wie es bei Barriuso et al. beschrieben wird [9]. In
der Literatur werden als Zwischenprodukte des NP-Abbaus 2-Alkylhydroquinon oder nach einer
ipso-Hydroxylierung 4-Alkyl-4-hydroxy-cyclohexadienone oder das Cyclohexan-1,4-diol postuliert
[22, 24, 38, 64]. Diese Biotransformationsprodukte könnten eine Erklärung für die starke Zunahme
von NER über den Versuchszeitraum der vorliegenden Arbeit sein, da sie möglicherweise stärker
an den Boden sorbieren oder sogar in die organische Bodenmatrix eingebaut wurden, als dies beim
p353-NP der Fall war.
Die Soxhletextrakte der Ton- und Sandfraktion wurden anschließend mittels Radio-HPLC ver-
messen. Dabei konnte bis einschließlich Tag 90 nur p353-NP durch Co-Chromatographie detektiert
werden (Abb. 3.16). Eine Bestätigung der Messergebnisse erfolgte durch GC-MS-Analysen der
Proben durch Herrn Riefer im Rahmen seiner Dissertation [87]. Im Gegensatz zum nicht steri-
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lisierten Ansatz, bei dem ab Probenahmetag 90 neben dem HPLC-Signal für p353-NP noch ein
weiteres Signal im Radiodetektor zu sehen war (Abb. 3.10), trat im sterilisierten Ansatz, wie in
Abb. 3.16 zu sehen ist, nur das Signal von p353-NP auf. Der abiotische Abbau von NP im Wasser
ist laut Literatur vernachlässigbar; Daten bezüglich eines abiotischen Abbaus im Boden konnten
nicht gefunden werden [31]. In der vorliegenden Arbeit kam es aufgrund der fehlenden mikrobiellen
Aktivität offenbar ebenfalls zu keinem nennenswerten Abbau von p353-NP.
Abbildung 3.16: HPLC-Chromatogramme von A: Referenzsubstanzen gemessen im UV-Kanal (279
nm), B: Vermessung des Soxhletextraktes der Tonfraktion des sterilen p353-NP-Ansatzes von Tag
90 im Radiokanal. C: Vermessung des Soxhletextraktes der Sandfraktion des sterilen p353-NP-
Ansatzes von Tag 90 im Radiokanal. Die einzelnen Signale der HPLC-Läufe konnten aufgrund ihrer
Retentionszeit folgenden Substanzen zugeordnet werden (1) 1,2-Dihydroxybenzol, (2) Phenol, (3)
p353-NP und (4) 4(3,5-dimethyl-3-heptyl)-2-Nitrophenol. Die zeitliche Verschiebung zwischen dem
UV-Signal und dem Radio-Signal betrug 0,6 min.
3.4.2 Verteilung von MCPA in sterilisiertem Boden und innerhalb der
Tonfraktion dieses Bodens
Beim Ansatz mit MCPA in sterilisiertem Boden lag wie beim entsprechenden Ansatz mit p353-NP
in der Sandfraktion der größte Anteil der applizierten Radioaktivität vor. Bis Tag 30 waren so
zwischen 51,85 % und 43,02 % der applizierten Radioaktivität lokalisiert (Abb. 3.17 und Tab. A.9
im Anhang). Der für den Probenahmetag 60 gemessene Wert von 29,74 % war im Vergleich zu
den vorhergehenden Probenahmetagen deutlich niedriger. Nach der Sandfraktion war im Wasser
aus der Partikelfraktionierung der zweitgrößten Anteil an Radioaktivität zu finden (28,42 % bis
31,49 % der applizierten Radioaktivität). An dritter Stelle stand die Schlufffraktion. Hier konnten
bis zum Probenahmetag 60 zwischen 10,19 % und 17,40 % detektiert werden. Die Tonfraktion
stellte somit die Fraktion mit dem geringsten Anteil an detektierter Radioaktivität dar. Die Werte
lagen zwischen 4,67 % und 6,81 % der zuvor applizierten Radioaktivität. Die Wiederfindung an
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Radioaktivität insgesamt nach der Partikelfraktionierung lag zwischen 84,15 % und 96,47 % der
applizierten Radioaktivität. In keiner der zuvor beschrieben Fraktionen schien eine Abhängigkeit
zwischen Versuchsdauer und Radioaktivitätsverteilung zu bestehen.
Abbildung 3.17: Mittelwerte der Verteilung von 14C nach Applikation von MCPA in sterilisierten
Boden (in % der applizierten Radioaktivität) in den einzelnen Partikelfraktionen Sand, Schluff und
Ton so wie imWasser nach der Partickelfraktionierung nach den einzelnen Probenahme Zeitpunkten
(n=2).
Wie beim p353-NP-Ansatz fanden sich auch beim Vergleich zwischen dem sterilisierten und
dem nichtsterilisierten MCPA-Ansatz (Kapitel 3.2.2) deutliche Unterschiede. Dies galt insbeson-
dere für den Vergleich des Ansatzes mit niedriger MCPA-Konzentration und dem sterilisierten
MCPA-Ansatz. So waren im MCPA-Ansatz im Durchschnitt 3 % der applizierten Radioaktivität
in der Sandfraktion lokalisiert, im sterilisierten MCPA-Ansatz waeren es 42 %. Ein weiterer ent-
scheidender Unterschied war im Fall des nicht sterilisierten Ansatzes, dass bei der Schlufffraktion
und dem Wasser aus der Partikelfraktionierung eine Abnahme der Radioaktivität und in der Ton-
fraktion eine Zunahme der Radioaktivität über den Versuchszeitraum festzustellen war. Eine solcher
Zusammenhang war beim sterilen MCPA-Ansatz nicht erkennbar. Gründe für die unterschiedliche
Radioaktivitätsverteilung beim nicht sterilisierten und sterilisierten Ansatz sind möglicherweise wie
beim p353-NP in den zwei auffälligsten Parametern zu suchen in denen sich die beiden Ansätze
mit MCPA unterschieden: Zum einen die mikrobielle Aktivität, die bei den sterilisierten Ansätzen
nach DMSO-Test nicht messbar war. Zum anderen der Gehalt am gesamten organischen Kohlen-
stoff (TOC) im Boden und in den einzelnen Bodenfraktionen. Diese Unterschiede waren deshalb
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vorhanden, weil für die Ansätze (nicht sterilisiert / sterilisiert) unterschiedliche Bodenproben ver-
wendet wurden, wobei beide von demselben Probenfeld stammten. Im TOC-Gehalt der Ton- und
Schlufffraktion ähnelten sich die Bodenproben, die für den sterilisierten Ansatz und den nicht ste-
rilisierten Ansatz verwendet wurden (Tab. 2.1). Im Gegensatz dazu unterschieden sich die Werte in
der Sandfraktion erheblich. Bei den Bodenenproben für den nicht sterilisierten Ansatz betrug der
TOC-Wert 2,09 % gegenüber 11,50 % in der Sandfraktion der Bodenprobe, die für den sterilisierten
Ansatz eingesetzt wurde (Tab. 2.1). Der organische Kohlenstoff in der Sandfraktion der sterilisierten
Ansätze war wie schon beim p353-NP zuvor beschrieben nicht wie es bei der Tonfraktion der Fall
war an diese gebunden, sondern verblieb nach der nassen Siebung, wie sie bei der Partikelfraktionie-
rung zum Abtrennen der Sandfraktion durchgeführt wurde, (Kapitel 2.2.7.1) mit dem Sand im Sieb
zurück. Dieser Unterschied war wie schon beim p353-NP-Ansatz nicht beabsichtigt, führte er doch
eine zusätzliche Variable neben der mikrobiellen Aktivität in die beiden Ansätze ein. Andererseits
ergab sich daraus die Möglichkeit, den Einfluss des organischen Kohlenstoffs auf die Sorption von
MCPA an Bodenbestandeile zu untersuchen. Der deutlich höhere Anteil an TOC in der Sandfrak-
tion des sterilisierten Bodens könnte so eine Erklärung für den hohen Anteil an Radioaktivität in
der Sandfraktion dieses Ansatzes sein. Den positiven Effekt, den das organische Material auf die
Sorption von MCPA hat, ist zudem für viele Fälle in der Literatur belegt [14, 52, 58, 59, 103, 109].
Wie oben beschrieben konnte beim nicht sterilisierten MCPA-Ansatz (niedrige MCPA-
Konzentration), bei der Schlufffraktion und dem Wasser aus der Partikelfraktionierung eine Ab-
nahme der Radioaktivität und in der Tonfraktion eine Zunahme der Radioaktivität über den Ver-
suchszeitraum festgestellt werden. Eine solcher Zusammenhang war beim sterilen MCPA-Ansatz
nicht erkennbar. Das Fehlen dieses Zusammenhanges könnte in einer nur sehr geringen Bildung
von MCPA Transformationsprodukten im sterilisierten MCPA-Ansatz zu vermutet sein. Wie die
Analyse der extrahierten Radioaktivität aus dem Wasser und den Soxhletextrakten der Sand- und
Tonfraktion zeigte (Tab. 3.8), waren im Vergleich zum nicht sterilisierten MCPA-Ansatz (nied-
rige MCPA-Konzentration) nur in geringem Maße Transformationsprodukte gebildet worden. Im
nicht sterilisierten MCPA-Ansatz konnten außerdem schon nach einem Tag in den Soxhletextrak-
ten der Tonfraktion 2-Methyl-4-chlorphenol nachgewiesen werden (Tab. 3.7), nicht so beim steri-
lisierten MCPA-Ansatz. Ohne Bildung von Transformationsprodukten war eine Verlagerung von
Radioaktivität innerhalb der verschiedenen Partikelfraktionen, wie sie für den nicht sterilisierten
MCPA-Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration gefunden wurde, offenbar nicht möglich.
Haberhauer et al. konnten zeigen, dass der Adsorptionskoeffizient von 2-Methyl-4-chlorphenol
zur Tonfraktion höher ist, als dies für MCPA der Fall war [48]. Dieses Ergebnis wurde allerdings
für die einzelnen Partikelfraktionen separat ermittelt und nicht nach einer Partikelfraktionierung
des Bodens. Kommt es durch die in dieser Arbeit durchgeführte Patickelfraktionierung zu einem
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Aufbruch der Bodenmatrix, so ist die Sorption des hierbei freigesetzten 2-Methyl-4-chlorphenol
an die Tonfraktion vermutlich stärker als dies beim MCPA der Fall wäre. Wie MCPA und seine
Transformationsprodukte im Boden vor der Partikelfraktionierung innerhalb der Bodenmatrix an-
gelagert waren, kann nicht gesagt werden. Haberhauer et al. machten aber einige Vorschläge, wie
MCPA im Boden mit organischen und anorganischen Bodenbestanteilen wechselwirken könnten:
Genannt wurden elektrostatische Wechselwirkungen, Wasserstoffbrücken oder Wechselwirkungen
von aromatischen Ringen [49].
In der Literatur wurde weiterhin beschrieben, dass Verbindungen, die bei der Extraktion von
Boden mittels Schütteln mit einer wässrigen 0,01 M CaCl2 Lösung extrahiert werden konnten, als
potentiell bioverfügbar angesehen werden können [92, 93]. Die Radioaktivität, welche im Wasser
der Partikelfraktionierung wiedergefunden wurde, beinhaltet meiner Meinung nach ebenfalls diese
potentiell bioverfügbare Fraktion, auch wenn aufgrund der Verwendung von Reinstwasser und der
Einwirkung durch Ultraschall ein vermutlich größerer Anteil an Verbindungen extrahiert wurde, als
dies beim Ausschütteln mit einer eine Bodenlösung simulierenden 0,01 M CaCl2 Lösung der Fall
wäre. Auffällig war bei den nicht sterilisierten MCPA-Ansätzen, dass die Radioaktivität im Was-
ser mit der Zunahme an 14CO2 abnahm. Da man bei den sterilisierten Ansätzen davon ausgehen
konnte, dass es zu keiner Mineralisierung von MCPA kam, sollte der Anteil an Radioaktivität im
Wasser aus der Partikelfraktionierung über den Versuchszeitraum nahezu konstant bleiben, wenn
ein Zusammenhang zwischen Mineralisierung und Radioaktivität im Wasser aus der Partikelfrak-
tionierung existierte. Die Werte in Abb. 3.17 und Tab. A.9 (im Anhang) mit einer Schwankung
zwischen 28,42 % und 31,49 % der applizierten Radioaktivität scheinen diesen Zusammenhang zu
bestätigen. Dies gibt eine mögliche Erklärung, warum der Anteil an Radioaktivität im Wasser aus
der Partikelfraktionierung über den gewählten Versuchszeitraum konstant blieb.
Wie schon im nicht sterilisierten MCPA-Ansatz wurde auch beim sterilisierten MCPA-Ansatz
die Wasserfraktion mit organischen Lösungsmitteln extrahiert (Kapitel 2.2.7.2) und die erhaltenen
Extrakte mittels Radio-DC und -HPLC vermessen. Die Extraktion wurde für die Probentage 1,
30 und 60 durchgeführt. Dabei konnte an allen drei Probentagen jeweils nur das MCPA selber
mittels Co-Chromatographie nachgewiesen werden. Der MCPA-Methylester, der zu über 89,00 %
appliziert wurde, ließ sich an Probenahmetag Tag 1 weder in der Radio-HPLC noch in der Radio-
DC der Wasserproben nachweisen, was durch die rasche Hydrolyse des Ester hin zur freien Säure
erklärt werden kann wie es in der Literatur beschrieben ist [89, 101]. Die Wiederfindung nach der
Extraktion der Proben, dem Einengen am Rotationsverdampfer und Filtrieren lag bei 88,30 % ±
5,50 %. Wie beim sterilisierten p353-NP-Ansatz wurde auch beim sterilisierten MCPA-Ansatz die
Sandfraktion von den Probenahmetagen 1, 30 und 60 einer Soxhletextraktion unterzogen. Dabei
konnten im Gegensatz zum p353-NP-Ansatz, bei dem über 94 % der in der Sandfraktion enthalte-
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nen Radioaktivitä extrahiert wurden, nur zwischen 33,00 % und 55,00 % der in der Sandfraktion
enthaltenen Radioaktivität extrahiert werden. Die Analyse der Soxhletextrakte der Sand- und Ton-
fraktion mittels Radio-DC und -HPLC sind in Tab. 3.8 zu sehen. Es zeigte sich, dass nach einem
Tag im Soxhletextrakt der Sandfraktion kein MCPA-Methylester mehr nachweisbar war, sondern
ausschließlich MCPA detektiert wurde. An Tag 30 konnte neben dem MCPA auch in geringen Men-
gen 2-Methyl-4-chlorphenol und auch der Methylester detektiert werden. 2-Methyl-4-chlorphenol
wird neben dem biotischen Abbau von MCPA durch Mikroorganismen auch abiotisch durch Pho-
todegradation von MCPA gebildet. Die Photodegradation von MCPA zu 2-Methyl-4-chlorphenol
ist in der Literatur beschrieben [15, 89]. Bei den 24 % nicht zuzuordnende Radioaktivität an Pro-
benahmetag 60 handelt es sich um „Startaktivität“ auf der DC-Platte, also um Radioaktivität,
die nicht vom Laufmittel vom Auftragspunkt mitgenommen werden konnte. Bei der Radio-HPLC
eluierte ein Teil der injizierten Radioaktivität als Radiosignal nach 3,30 min. Eine so frühe Detek-
tion in einem Bereich, wo der verwendete Gradient am polarsten ist, spricht für Verbindungen, die
im Vergleich zum MCPA (12,10 min) eine höhere Polarität aufweisen.
Tabelle 3.8: Mittels Radio-DC und Radio-HPLC in den Soxhletextrakten der Sand- und Ton-
fraktion des sterilisierten MCPA-Ansatz durch Co-Chromatographie detektierte Verbindungen. In
Klammern sind die Anteile in % der im Lauf detektierten Radioaktivität angegeben. Das Kürzel
n.z. steht für die keiner Referenzverbindung zuzuordnende Radioaktivität. Die Abkürzung MCP
steht für das MCPA-Transformationsprodukt 2-Methyl-4-chlorphenol.
Probenahmetag
Detektierte Verbindungen Detektierte Verbindungen
in der Sandfraktion in der Tonfraktion
(Anteil in %) (Anteil in %)
Tag 1 MCPA (100) MCPA (67), MCPA-Methylester (33)
Tag 7 nicht vermessen MCPA (72), MCPA-Methylester (27)
Tag 14 nicht vermessen MCPA (80), MCP (4), MCPA-Methylester (16)
Tag 30 MCPA (88), MCP (9) MCPA (94), MCPA-Methylester (5)
MCPA-Methylester (3)
Tag 60 MCPA (76), n.z. (24) MCPA (92), MCP (8)
Betrachtet man die Werte in Abb. 3.18 und in Tab. A.10 (im Anhang), so fallen einem be-
sonders die Werte für den Tag 30 auf, die bei der FA und HA etwa doppelt so hoch sind wie
an alle anderen Probenahmetagen. Zusätzlich konnten für die Vermessung der Radioaktivität in
der FA und HA nur noch eine der beiden Parallen verwendet werden. Lässt man die Werte für
den Tag 30 außer Acht, so lagen die Werte für die Radioaktivität in den Fulvinsäuren zwischen
19,71 % und 23,45 %. Bei den Huminsäuren lag der Anteil der gemessenen Radioaktivität zwischen
15,91 % und 12,46 %. Für die Huminfraktion konnte dagegen für den Tag 30 kein besonderer ab-
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Abbildung 3.18: Radioaktivitätsverteilung in % der in der Tonfraktion der sterilisierten MCPA-
Ansätze insgesamt gefundenen Radioaktivität nach Soxhletextraktion und Fraktionierung in Ful-
vinsäuren (FA), Huminsäuren (HA) und Humin (HU) (n=2)
weichender Wert gemessen werden. Für die Huminfraktion lagen die Werte zwischen 1,86 % und
3,06 %. Nach Extraktion der Tonfraktion mit organischen Lösungsmitteln (Methanol und Dichlor-
methan) fanden sich zwischen 40,96 % und 69,74 % der Radioaktivität aus der Tonfraktion im
Soxhletextrakt wieder ( Abb. 3.18 und Tab.A.10 im Anhang). Lässt man den Wert für Tag 30
außer Acht, so lag die Wiederfindung zwischen 81,34 % und 99,95 % ( Abb. 3.18 und Tab. A.10 im
Anhang). Betrachtet man die Werte in Tab. A.10 (im Anhang) in Abb. 3.18, so scheint es keinen
Einfluss bezüglich der Versuchsdauer und der Radioaktivitätsverteilung zu geben. Bei den Soxhle-
textrakten für den nicht sterilisierten MCPA-Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration war eine
zeitliche Abnahme des extrahierbaren Anteils erkennbar (siehe Tab. A.5). Betrachtet man zusätz-
lich die Menge, die mittels Soxhlet im sterilisierten MCPA-Ansatz und dem MCPA-Ansatz mit
niedriger MCPA-Konzentration extrahiert werden konnte, so fällt auf, dass selbst am Probenahme-
tag 1 fast doppelt so viel Radioaktivität im sterilen MCPA-Ansatz extrahiert werden konnte wie
im MCPA-Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration (Abb. 3.19). Ein ganz anderes Bild zeigte
sich beim Vergleich des sterilisierten MCPA-Ansatzes mit dem MCPA-Ansatz mit hoher MCPA-
Konzentration. In diesen Ansätzen war die Menge an Radioaktivität, die mittels Soxhlet extrahiert
werden konnte, sehr ähnlich, zudem wiesen beide Kurven einen parallelen Verlauf auf (siehe Abb.
3.19). So schien die verminderte mikrobielle Aktivität im Ansatz mit hoher MCPA-Konzentration
vergleichbare Auswirkungen auf den prozentual extrahierbaren Anteil an Radioaktivität zu haben,
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wie dies beim sterilisierten MCPA-Ansatz der Fall war. Anschaulich wird dies in Abb. 3.19, wo
man einen direkten Vergleich der mittels Soxhlet extrahierbaren Radioaktivität aus dem sterilisier-
ten MCPA-Ansatz und den nicht sterilisierten MCPA-Ansätzen sieht. Bei Barriuso et al. wird von
einem Zusammenhang zwischen mikrobieller Aktivität und der Bildung von NER gesprochen [9].
Durch die Analyse der Soxhletextrakte der Tonfraktion des sterilisierten MCPA-Ansatzes mit-
tels Radio-DC und -HPLC konnte bis Versuchstag 30 der MCPA-Methylester nachgewiesen wer-
den. Dabei zeigte sich, dass der gefundene prozentuale Anteil des MCPA-Methylesters mit der
Versuchsdauer abnahm (Tab. 3.8). An Probenahmetag 60 konnte dann kein MCPA-Methylester
mehr detektiert werden. An den Probenahmentagen 14 und 60 konnte 2-Methyl-4-chlorphenol de-
tektiert werden. Da 2-Methyl-4-chlorphenol nur in einer geringer Menge (8,00 % bzw. 4,00 %) und
nur an zwei Probenahmetagen detektiert werden konnte, könnte es bei der Probenaufarbeitung
und Lagerung gebildet worden sein, aus MCPA wird neben der biotischen Bildung auch 2-Methyl-
4-chlorphenol durch Photodegradation gebildet. Zwar wurden die Proben im Dunkeln gelagert,
aber die Aufarbeitung fand bei Tageslicht statt. Warum an den anderen Tagen kein 2-Methyl-4-
chlorphenol detektiert werden konnte, ließ sich nicht klären. Das Fehlen bzw. die geringe Menge an
Transformationsprodukten und die wahrscheinlich nicht vorhandene Mineralisierung lieferen eine
mögliche Erklärung für die im Verhältnis zum MCPA-Ansatz mit niedriger MCPA-Konzentration
hohe Extrahierbarkeit von Radioaktivität.
Abbildung 3.19: Vergleich der mittels Soxhlet extrahierbaren Radioaktivität in der Tonfraktion
des MCPA-Ansatzes in sterilisierten Boden und im nicht sterilisierten Boden mit hoher (nicht
sterilisiert 1) und niedriger (nicht sterilisiert 2) MCPA-Konzentration.
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3.5 Bestimmung der bakteriellen und pilzlichen Diversi-
tät ausgewählter Versuchsansätze von Nonylphenol und
MCPA mittels DGGE
3.5.1 Untersuchung der Bakteriendiversität ausgewählter Versuchsan-
sätze von Nonylphenol und MCPA mittels DGGE
Die Extrakte der PCR-Produkte, der aus dem Boden isolierten DNA, die mittels des bakteriellen
Primerpaares U0968f-GC/L1401r erzeugt werden konnten, wurden mittels DGGE untersucht. Die
Auswertung der Gele ist in Abb. 3.20 und 3.21 in Form eines Dendrogramms dargestellt. Die in
den Dendrogrammen an den Abzweigungen stehenden Zahlen geben die Wahrscheinlichkeit in %
an, mit der an dieser Stelle eine Verbindung zwischen verschiedenen Clustern besteht. Betrachtet
man das Dendogram von Abb. 3.20, so konnte man dieses in zwei Ebenen unterteilen.
Abbildung 3.20: Dendogramm des DGGE-Gels der PCR-Produkte des bakteriellen Primerpaares
L1401/U968GC für die MCPA-Ansätzen mit niedriger und hoher MCPA-Konzentration und dem
MCPA-Kontrollansatz ohne Zugabe von MCPA, sowie für die p353-NP-Ansätze mit niedriger p353-
NP-Konzentration und dem Kontrollansatz ohne die Zugabe von p353-NP.
Die erste Ebene stellte die beiden Versuchsansätze MCPA und p353-NP dar. Sie ließen sich im
Dendrogram deutlich voneinander trennen (MCPA-Ansatz, p353-NP-Ansatz). Die Übereinstim-
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mung der enthaltenen Bakterien zwischen den MCPA-Ansätzen und den p353-NP-Ansätzen die
mittels der verwendeten Primerpaares isoliert werden konnten, lag bei 62,00 %. Von oben nach
unten betrachtet ließen sich die MCPA-Ansätze in drei Subkluster unterteilen (Abb. 3.20). Diese
entsprachen den MCPA-Ansätzen mit niedriger MCPA-Konzentration (842 µg), mit hoher MCPA-
Konzentration (50 mg) und des Kontroll-Ansatzes (kein MCPA). Eine Besonderheit zeigte die
Probe von Tag 1 des Ansatzes mit niedriger MCPA-Konzentration. Diese clustert nicht mit den
Probenahmetagen 30, 60 und 120 des niedrig konzentrierten MCPA-Ansatzes, sondern zeigte eine
größere Übereinstimmung mit den Kontrollansätzen (Abb. 3.20). Wie die MCPA-Ansätze bestan-
den auch die p353-NP-Ansätze (niedrige p353-NP-Konzentration und Kontrolle) aus einer vor der
Applikation der Testsubstanzen homogenisierten Bodenprobe. Für die p353-NP-Ansätze war es
ebenfalls möglich, Subcluster für die niedrig konzentrierten p353-NP-Ansätze (125 µg) und die
Kontrollansätze (kein p353-NP) zu identifizieren. Betrachtet man die gefundenen Subcluster, so
unterschieden sie sich zum einen durch ihre prozentuale Übereinstimmung innerhalb des Subclu-
sters und zum anderen in der Wahrscheinlichkeit, mit der sie mit anderen Clustern weitere Cluster
bildeten. Ging man die in Abb. 3.20 dargestellten Cluster von oben nach unten durch, so wurde
deutlich, dass sich die beiden Bodenproben vom MCPA- und p353-NP-Ansatz unterschieden. Der
Unterschied schien nicht nur von den zugegebenen Testsubstanzen herzurühren, da sich nicht nur
die mit Testsubstanz versetzten Bodenproben unterschieden, sondern auch die Kontrollansätze,
die nicht mit den Testchemikalien in Verbindung gekommen waren. Wie man vermuten konnte,
unterschieden sich die verschieden konzentrierten Proben innerhalb der MCPA-Ansätze unterein-
ander bzw. von den entsprechenden Kontrollansätzen. Auch die p353-NP-Ansätze ließen sich klar
von den Kontrollansätzen unterscheiden. In der Literatur ist oft beschrieben, dass sich die DG-
GE Methode zur Bestimmung der mikrobiellen Diversität eignet [13, 54, 82, 90]. Innerhalb eines
Ansatzes (Kontrolle p353-NP, Kontolle MCPA, niedrige MCPA-Konzentration usw.) unterschieden
sich zudem auch die unterschiedlichen Inkubationszeiträume voneinander. Allerdings war hier nur
in einigen Fällen auch eine zeitliche Korrelation zu erkennen. So kann vermutet werden, dass sich
der Probenahmetag 30 weniger stark von Probenahmetag 60 unterschied als vom Probenahmetag
120. Dies scheint weder für den niedrig konzentrierten MCPA-Ansatz noch für den Kontrollansatz
zuzutreffen. Lediglich für den MCPA-Ansatz mit hoher MCPA-Konzentration ließ sich ein solcher
Zusammenhang erkennen. Beim p353-NP-Ansatz war kein Zusammenhang zwischen Versuchszeit
und einer zeitlichen Gliederung in der Form Probennahmetag 1, 30, 180 zu erkennen. Zwar zeigte
die p353-NP-Kontrolle einen chronologischen Verlauf, es gab aber keine direkte Clusterung von
Tag 1 mit den übrigen Probenahmetagen der Kontrolle (siehe Abb. 3.20). Die hier vorliegenden
DGGE-Daten zeigten, dass durch die Testsubstanzen die Diversität der Bakterien, welche mit dem
verwendeten Primerpaar U0968f-GC/L1401r für die DGGE isoliert werden konnten, beeinflusst
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wurde. Eine solche Diversitätsbeeinflussung ist in der Literatur z.B. für Pilze beschrieben [54].
Abbildung 3.21: Dendrogramm des DGGE-Gels der PCR-Produkte des bakteriellen Primerpaares
L1401/U968GC. Aufgetragen wurden die MCPA- und p353-NP-Ansätzen und der Kontrollen ohne
Zugabe von Testsubstanz in sterilisierten Boden. So wie für die Modellböden und der Kontrolle des
nicht sterilisierten p353-NP-Ansatzes.
Das Dendrogram in Abb. 3.21 zeigt die sterilisierten Ansätze von MCPA und p353-NP und
die dazu gehörigen Kontrollen. Außerdem wurde die Diversität der von Herrn Riefer im Rahmen
seiner Dissertation eingesetzten Modellböden untersucht. Als Referenzprobe wurde die Kontrol-
le des Probenahmetages 180 des p353-NP-Ansatzes verwendet. Bei den Modellböden handelte es
sich um Tonminerale, die mit Huminstoffen, die aus Torf extrahiert wurden, künstlich belegt wur-
den. Diese Tonminerale mit organischen Anteil wurden dann mit einem wässrigen Bodenauszug
auf 60 % ihrer maximalen Wasserhaltekapazität eingestellt. Die in den Modellböden enthaltenen
Mikroorganismen stammten ausschließlich aus dem wässrigen Bodenauszug. Bei den sterilisierten
MCPA- und p353-NP-Ansätzen ließ sich nicht wie bei den nicht sterilisierten MCPA- und p353-
NP-Ansätzen aus Abb. 3.20 eine Clusterung nach Testsubstanzen erkennen. Vielmehr clusterten
die einzelne Ansätze ohne erkenbare Ordnung untereinader. Dieses Ergebnis entsprach den Erwar-
tungen. Aufgrund der Sterilisation zeigte das Dendrogram in Abb. 3.21 nur eine Momentaufnahme
des luftrockenen Bodens, der γ-Sterilisiert wurde. Im Gegensatz zu den Sterilansätzen wies der Mo-
dellboden eine Clusterung auf. Was beim Dendrogram für den Modellboden nicht sichtbar wurde,
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war die Tatsache, dass die Anzahl der Banden und damit die Diversität deutlich geringer ausfiel
als bei den p353-NP Kontrollen aber auch im Vergleich zu den sterilisierten Ansätzen. Dies wurde
deutlich bei der Betrachtung des Gels in Abb. B.2. Im eingerahmten Bereich der Spuren 11, 12 und
13 sind im Gegensatz zu allen anderen Spuren der übrigen Ansätze keine Banden zu erkennen.
3.5.2 Pilze
Mit der aus den Bodenproben isolierten DNA wurde neben einer PCR mit dem für Bakterien spe-
zifischen Primerpaar U0968f-GC/L1401r auch eine PCR mit dem für Pilze spezifischen Primerpaar
NS1/GCfung durchgeführt. Die gewonnen PCR-Produkte wurden anschließend in die DGGE einge-
setzt. Betrachtet man das Dendrogram in Abb. 3.22, so ließen sich der p353-NP- und MCPA-Ansatz
wie schon bei der Betrachtung der Bakterien in Kapitel 3.5.1 voneinander unterscheiden.
Abbildung 3.22: Dendrogramm des DGGE-Gels der PCR Produkte des pilzspezifischen Primerpaa-
res NS1/GCfung für die MCPA-Ansätze mit niedriger und hoher MCPA-Konzentration und dem
MCPA-Kontrollansatz ohne Zugabe von MCPA. So wie für die p353-NP-Ansätze mit niedriger
p353-NP-Konzentration und dem Kontrollansatz ohne die Zugabe von p353-NP.
Darüber hinaus war es aber nicht möglich, eine Unterscheidung innerhalb des p353-NP- und
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MCPA-Ansatzes zwischen z.B. Kontrollansatz ohne Zugabe von Testsubstanz und Ansätzen mit
Testsubstanzen vorzunehmen. Bei der Betrachtung der mikrobillen Diversität in Kapitel 3.5.1 konn-
te hingegen bei den MCPA-Ansätzen zwischen hoher und niedriger MCPA-Konzentration und der
Kontrolle ohne MCPA Zugabe unterschieden werden. Auch bei den p353-Ansätzen konnte bei den
Bakterien eine Unterscheidung zwischen Kontrolle und dem Ansatz mit p353-NP-Zugabe gemacht
werden. Dies war bei dem Dendrogramm für die Pilze nicht mehr möglich. Generell konnte also
festgehalten werden, dass die Versuchdauer und die Zugabe der Testsubstanzen die Pilzdiversität,
die mittels des verwendeten Primerpaares NS1/GCFung im DGGE-Gel getestet werden konnte,
nicht signifikant beeinflusst hatten. In der Literatur konnte für andere Verbindungen jedoch eine
Beinflussung der Diversität beobachtet werden [53]. Ein Unterscheidung konnte lediglich zwischen
den beiden Versuchsböden des MCPA- und p353-Ansatzes beobachtet werden.
Abbildung 3.23: Dendrogramm des DGGE-Gels der PCR-Produkte des pilzspezifischen Primerpaa-
res NS1/GCfung. Aufgetragen wurden die MCPA- p353-Ansätze und die Kontrollen ohne Zugabe
von Testsubstanz in sterilisierten Boden. So wie die Modellböden und der Kontrolle des nicht
sterilisierten p353-Ansatzes.
Bei der DGGE mit den PCR-Produkten des pilzspezifischen Primerpaares der sterilisierten
MCPA- und p353-NP-Ansätze und der Modellböden zeigte das Dendrogramm in Abb. 3.23 ähnlich
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wie bei der DGGE der PCR-Produkte des bakterienspezifischen Primerpaares keine eindeutige Clu-
sterung innerhalb der sterilisierten MCPA- und p353-NP-Ansätze. Lediglich die Modellböden und
die Kontrollen des nicht sterilisierten p353-NP-Ansatzes konnten als deutlich isolierte Cluster be-
trachtet werden, wobei der Probenahmetag 180 der Kontrolle des nicht sterilisierten p353-Ansatzes
nicht im Cluster lag. Bei der Betrachtung des Clusters der Modellböden in Abb. 3.23 musste be-
rücksichtigt werden, dass die Anzahl der im DGGE-Gel gefundenen Banden im Verhältnis zu den
Kontrollen aus dem nicht sterilisierten p353-NP-Ansätzen oder den sterilisieten Ansätzen sehr ge-
ring war, wie ein Vergleich der Spuren 12, 13 und 14 in Abb. B.4 (im Anhang) mit den Spuren der
anderen Ansätze zeigte. Unter der geringen Bandenzahl (Anzahl der gefundenen Spezies) litt die
Vergleichbarkeit mit den übrigen Ansätzen. Somit war die Aussagekraft deutlich eingeschränkt.
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3.6 CP-MAS-NMR-Messungen der Huminsäurefraktion
der 13C-markierten Nonylphenolansätze
Mit den 13C-markierten p353-NP-Ansätzen wurden Festkörper-NMR-Messungen durchgeführt.
Aufgrund des Verhältnisses an 13C, das durch das p353-NP in die Proben eingebracht wurde, und
des natürlicherweise in den Proben enthaltenen 13C konnten lediglich mit der HA-Fraktion NMR
Messungen durchgeführt werden. Die Messungen wurden von Frau Dr. Adams am Lehrstuhl für
Makromolekulare Chemie der RWTH Aachen durchgeführt. Wegen der beschränkten Messzeit, die
für die Vermessung der Proben zur Verfügung stand, wurde jeweils nur eine Probe pro Probenah-
metag vermessen. Die Ergebnisse für die einzelnen Probenahmetage sind in Abb. 3.24 übereinander
gelegt.
Abbildung 3.24: Vermessung der Huminsäuren der 13C-p353-NP Ansätze mittels CP-MAS-NMR
an den Probentagen 1, 30, 90 und 180 sowie einer Kontrolle von Tag 30 ohne Applikation von 13C
NP. Vergrößert ist der Bereich zwischen 100 und 250 ppm mit Unterteilung in den Signalbereich
der O-Alkyle, Aromaten und Carbonylgruppen.
Man erkennt deutlich, dass der Verlauf der Messergebnisse aller Proben sehr ähnlich war. Le-
diglich bei Tag 180 lag die Gesamtintensität des Signals etwas niedriger als die bei den anderen
Probenahmetagen. Die Festkörper-NMR-Spektren lassen sich grob in vier Bereiche einteilen. Von
0 bis 50 ppm werden Alkylgruppe erfasst. Diese haben die allgemeinen Formel CnH2n+1. Im Be-
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reich von 50 bis etwa 110 ppm erscheinen die Signale von O-Alkylen. Diesem Bereich schließt sich
der Aromatbereich an, der von 110 bis 165 ppm reicht. Signale, die im Bereich größer 170 ppm
gemessen werden, lassen sich 13C-Atomen von Carbonylgruppen zuordnen [61, 115]. Die Frage, die
mit der NMR-Messung einer Klärung näher gebracht werden sollte, war in welchen strukturellen
Elementen die in der HA festgelegte Radioaktivität nachzuweisen war. Sollte der aromatische Ring
des p353-NP bei der Einbindung in die HA intakt geblieben sein, hätte sich im Aromatbereich eine
Erhöhung des Signals im NMR-Spektrum im Verhältnis zu allen anderen Signalen von Carbonyl-,
Alkyl- und O-Alkyl-Gruppen zeigen müssen.
Um eine solche Erhöhung des Signals besser erkennen zu können, ist der Aromatbereich in
Abb. 3.24 hervorgehoben. Das in dieser Arbeit zugegebene p353-NP war an der C1-Position des
aromatischen Ringes markiert, also an dem C Atom, an dem sich auch der Sauerstoff befand. Das
NMR Signal eines C-Atoms in einem aromatischen Ring, an welches eine -OH Gruppe angebunden
ist, sollte laut Literatur bei 155,4 ppm liegen [21]. Bei entsprechender Bindung einer −OCOCH3-
Gruppe als vereinfachtes Beispiel für eine denkbare Bindung des p353-NP über Esterbindung an
Huminsäuren, sollte das Signal bei 151,5 ppm detektiert werden [21]. Die höchste Signalspitzen im
Bereich von 140 und 160 ppm im vergrößerten Ausschnit von Abb. 3.24 lagen zwischen 151,5 und
152,3 ppm also jenem Bereich in dem man einen aromatischen Ring mit einer −OCOCH3-Gruppe
am C1 Atom des Ringes erwarten würde. Zusätzlich konnte noch eine Zunahme der Signalintensität
mit der Zeit festgestellt werden.
Um entscheiden zu können, ob eine Zunahme der in den HA festgelegten intakten aromatischen
Ringsysteme mit der Probenahmezeit vorlag, wie dies Abb. 3.24 vermuten lässt, wurde die Fläche
unter dem Aromatbereich bei 152 ppm integriert und ins Verhältnis zur Gesamtfläche gesetzt.
Das Ergebnis dieser Integration ist in Abb. 3.25 dargestellt. Es ist klar zu erkennen, dass die in
den Huminsäuren eingebauten NER zunehmend aromatische Anteile aus dem zugesetzten p353-
NP enthalten. Durch das 13C p353-NP wurde offensichtlich in den Aromatbereich bei 152 ppm im
Vergleich zu allen anderen Bereichen des Spektrums mehr 13C Atome eingebracht. Dass es sich
bei dem gemessenen Signalen im Bereich zwischen 151,5 und 152,3 ppm tatsächlich um eingebaute
intakte aromatische Ringe handelte, kann damit begründet werden, dass ein aufgebrochenes und
abgebautes Ringsysthem des 13C markierten p353-NP vermutlich gleichmäßig in allen anderen
Bereiche eingebaut worden wäre, also sowohl in Alkylgruppen als auch in Carbonylgruppen und
Aromaten. Wäre das der Fall gewesen, wäre eine Erhöhung des Signals im Bereich von 152 ppm
im Verhältnis zum restlichen Specktrum nicht messbar gewesen.
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Abbildung 3.25: Intensität des Integrals des 13C-NMR-Signals bei 152 ppm bezogen auf die gesamte
integrierte Fläche für die Probentage 1, 30, 90 und 180. Der Kontrollansatz von Tag 30 ohne Zugabe
von 13C p353-NP wurde als Kontrollwert an Tag 0 eingesetzt, da es hier zu keiner Erhöhung des
Signals im Aromatbereich durch die von der Testsubstanz zusätzlich eingebrachten 13C bezogen
auf die gesamte integrierte Fläche kommen konnte. Sollte es also zu einem durch die Zugabe von
13C p353-NP Erhöhung des Signals im Aromatbereich kommen, müssten die Werte wie hier gezeigt
über dem Kontrollwert ohne zugabe von 13C p353-NP liegen.
Kapitel 4
Zusammenfassung
4.1 Deutsch
Ziel dieser Arbeit war es, den Einfluss von Mikroorganismen und Organo-Ton-Komplexen auf die
Bildung von nicht-extrahierbaren Rückständen (NER) zu untersuchen. Für die Untersuchungen
wurden zwei Testchemikalien eingesetzt. Hierbei handelte es sich zum einen um 4(3’,5’-Dimethyl-
3’-heptyl)-phenol (p353-NP) und zum anderen um 2-Methyl-4-chlorphenoxyessigsäuremethylester
(MCPA). Die beiden Verbindungen eigneten sich als Modellsubstanzen, da sie durch ihre chemische
Struktur typisch sind für in Klärschlämmen gefundene Xenobiotika zahlreiche Pflanzenschutzmittel
und deren Umwandlungsprodukte [86]. Um den Verbleib der eingesetzten Testsubstanzen und ihrer
Abbauprodukte im Boden und innerhalb der Tonfraktion nachvollziehen zu können, wurden sie als
14C Verbindungen eingesetzt.
Zur Untersuchung des Einflusses von Mikroorganismen auf die Bildung von NER wurde mit
sterilisiertem Boden gearbeitet. In diesem spielten nur noch abiotische Faktoren für die Bildung
von NER eine Rolle. Außerdem wurden alle Versuchsböden einer Partikelfraktionierung unterzogen,
um die Bedeutung der Tonfraktion und somit der Organo-Ton-Komplexe für die Bildung von NER
zu untersuchen.
Bei der Betrachtung der Ergebnisse kann man unabhängig von der verwendeten Testsubstanz
feststellen, dass eine Eliminierung der mikrobiellen Aktivität, durch Sterilisierung des Bodens dazu
führte, dass ein deutlich größerer Anteil der in der Tonfraktion enthaltenen Radioaktivität extra-
hierbar war als bei den nicht sterilisierten Ansätzen. Dies gab einen deutlichen Hinweis auf die
Bedeutung, die Mikroorganismen hinsichtlich der Bildung von NER haben. Auch Barriuso et al.
weisen auf einen Zusammenhang zwischen mikrobieller Aktivität und der Bildung von NER hin
[9]. Für die MCPA-Ansätze konnte der Einfluss, den die mikrobielle Aktivität auf den Anteil an ex-
trahierbarer Radioaktivität hatte, auch für die nicht sterilisierten MCPA-Ansätze gezeigt werden.
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MCPA mit einer Konzentration von 1 mg/g Boden zeigte einen toxischen Effekt auf die mikrobielle
Aktivität. Im Gegenzug nahm der Anteil der extrahierbaren Radioaktivität in der Tonfraktion deut-
lich zu. Anschließend stieg die mikrobielle Aktivität durch Adaptation wieder an und der Anteil an
extrahierbarer Radioaktivität in der Tonfraktion nahm wieder ab. Mit zunehmender Versuchsdauer
wurde für alle Ansätze im nicht sterilen Boden eine Abnahme der extrahierbaren Radioaktivität
in der Tonfraktion gefunden. Für beide Verbindungen kann das Modell von Barraclough et al. zur
Erklärung herangezogen werden [7]. Dabei lässt sich MCPA wahrscheinlich als eine Verbindung
einordnen, die im Modell von Barraclough et al. zu der Gruppe von organischen Verbindungen
zählt, die einen raschen Abfall der Konzentration der Ausgangsverbindung und ihrer Metaboliten
mit einer gleichzeitig hohen Mineralisation zeigen. Diese Verbindungen weisen nach dem Modell
von Barraclough et al. eher die Tendenz auf, geringere Anteile an NER zu bilden. p353-NP hingegen
lässt sich in diesem Modell wahrscheinlich als eine Verbindung einordnen, die zu der Gruppe von
organischen Verbindungen zählt, die einen moderaten oder langsamen Abfall der Konzentration
der Ausgangsverbindung und ihrer Metaboliten mit geringer Mineralisation zeigen. Diese Verbin-
dungen weisen nach dem Modell von Barraclough et al. eher die Tendenz auf, bedeutende Mengen
an NER zu bilden.
Die Bedeutung des organischen Kohlenstoffs im Boden für die Bildung von NER kann im Ver-
gleich der sterilen mit den nicht sterilisierten Versuchsansätzen aufgezeigt werden. So fanden sich
im Sand der unsterilen p353-NP und MCPA-Ansätze jeweils weniger als 6 % der applizierten Ra-
dioaktivität. Diese enthält gleichzeitig weniger als 2,10 % organischen Kohlenstoffs. Ganz anders
sehen die Werte im sterilisierten Boden der p353-NP und MCPA-Ansätze aus. Hier enthielt die
Sandfraktion mehr als 11 % organischen Kohlenstoff und es fanden sich in den ersten 30 Tagen
mehr als 40 % der applizierten Radioaktivität in der Sandfraktion. Für NP ist aus der Literatur eine
positive Korrelation zwischen dem Gehalt an organischem Kohlenstoff im Boden und der Sorption
von NP bekannt [29]. Gleiches galt für MCPA. Dementsprechend gilt der organische Kohlenstoff
im Boden als Senke für zahlreiche Xenobiotika [8, 9, 48, 49].
Mittels DGGE wurde der Einfluss der Testsubstanzen auf die mikrobielle Diversität der inku-
bierten Böden untersucht. Der Einsatz der Denaturierende Gradienten Gel Elektrophorese (DG-
GE) zur Diversitätsuntersuchung ist in der Literatur oft beschrieben worden [13, 54, 82, 90]. Und
auch bei den hier vorliegenden Untersuchungen über den Einfluss von MCPA und p353-NP konn-
te eine Beeinflussung der Bakteriendiversität durch die Testsubstanzen festgestellt werden. Auf
die Diversität der untersuchten Pilze hatten die verwendeten Testsubstanzen bei den eingesetz-
ten Konzentrationen keinen Einfluss. Die beiden eingesetzten Böden zeigten bei der DGGE mit
den PCR-Produkten der bakterienspezifischen Primer als auch bei den pilzspezifischen Primern
erwartungsgemäß Unterschiede in den Lebensgemeinschaften.
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Messungen konnte gezeigt werden, dass der aromatische Ring des p353-NP vermutlich teilweise
in intakter Form in die Huminsäuren des Bodens eingebaut wurde. Zur Untersuchung wurde an
der phenolischen C1-Position des aromatischen Ringes 13C-markiertes p353-NP verwendet. Die
intensivsten Signale im Bereich von 140 und 160 ppm lagen zwischen 151,5 und 152,3 ppm, laut
Literatur in dem Bereich, der auf einen aromatischen Ring mit einer −OCOCH3-Gruppe am C1
Atom des Ringes hinweist [21]. Die Signalintensität nahm mit der Zeit zu. Aus der Kinetik der
Zunahme des Signals im Laufe der Inkubationszeit lässt sich ablesen, dass die Bildung der aroma-
tischen NP-Anteile in der nicht-extrahierbaren Fraktion nach ca. einem halben Jahr abgeschlossen
ist. Dass es sich bei den gemessenen Signalen im Bereich zwischen 151,5 und 152,3 ppm tatsächlich
um eingebaute intakte aromatische Ringe handelt, kann damit begründet werden, dass bei Ab-
bau des Ringsystes das durch das 13C markierten p353-NP zusätzlich eingebrachte 13C vermutlich
gleichmäßig in verschiedene funktionelle Gruppen eingebaut worden wäre, z.B. in Alkylgruppen,
Carbonylgruppen und Aromaten. Dies ist jedoch auf Grund der spezifischen zunahme des 13C-
Aromatensignals nicht der Fall.
Es konnten einige Fragen zum Verbleib von Xenobiotika im Boden und der Bildung von NER
am Beispiel der beiden Testchemikalien MCPA und p353-NP einer Klärung nähergebracht werden.
Dabei stellt der Boden als Standort für höhere Pflanzen und gleichzeitig als Filter-, Reinigungs-
, Transport-, und Puffersystem eine wichtigen Senke für Xenobiotika dar. Gleichzeitig dient der
Boden aber auch als Standort von Nutzpflanzen wie Mais, Weizen, Kartoffeln etc.. Aus diesem
Grund ist es von großem Interesse, mehr über das Verhalten und den Verbleib von Xenobiotika im
Boden zu erfahren, um potentielle Gefahren durch z.B. die Ausbringung von Pflanzenschutzmitteln
und Klärschlämmen besser abschätzen zu können. Die Ergebnisse dieser Arbeit konnten dabei zei-
gen, dass Mikroorganismen einen wichtigen Beitrag bei der Bildung von NER haben. Gleichzeitig
stellten sich die Organo-Ton-Komplexe als wichtiger Ort für die Bindung der Testchemikalien im
Vergleich zur Schluff und Sandfraktion heraus. In der NMR Untersuchung der NER der Humin-
säurefraktion des p353-NP Ansatzes konnte gezeigt werden, dass aromatische Ringe des p353-NP
in intakter Form in die HA eingebaut wurden.
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4.2 Englisch
The aim of this study was to measure the effect of microorganisms and organo-clay complexes on the
formation of non-extractable residues (NER) of soil. For the purpose of these investigations two
test chemicals, 4(3’,5’-dimethyl-3’-heptyl)-phenol (p353-NP) and 2-methyl-4-chlorophenoxyacetic
acid (MCPA), were used. The two compounds were suitable as model substances, as their chemical
structure is typical for many pesticides and xenobiotics that can be found in sewage sludge [86]. To
understand the fate and behavior of the used test substances, as well as their breakdown products
in soil and within the clay fraction of the soil, they were applied as 14C and 13C labeled compounds.
The use of sterilized soil allowed excluding biotic factors that can have an influence on the formation
of NERs. In addition, all soil samples were subjected to a particle size fractionation, in order to
study the relevance of the clay fraction and thus the organo-clay complexes for the formation
of NER. The results show that, irrespective of the test substance, an elimination of microbial
activity by sterilization of the soil caused a significantly higher portion of extractable radioactivity
of the clay fraction than in the non-sterilized approaches. This provides supportive evidence for
the important role of microorganisms in the formation of NER. Barriuso et al. also showed a link
between microbial activity and the formation of NER [9]. In the case of MCPA, the influence of
microbial activity on the extractability of radioactivity could also be shown for the non-sterilized
approaches. MCPA, with a concentration of 1 mg / g soil, showed a toxic effect on microbial activity,
which was reduced significantly compared to the lower concentration (8,42 µg/g). In return, the
amount of extractable radioactivity in the clay fraction increased significantly. Subsequently, the
microbial activity increased by adaptation, and the portions of extractable radioactivity in the
clay fraction decreased. In all approaches with non-sterilized soil the radioactivity extractable
from clay fractions decreased with increasing test duration. For both compounds (p353-NP and
MCPA) the model of Barraclough et al. can be used to explain the results [7]. According to this
model MCPA can probably be classified as an organic compound which shows a rapid decline in the
concentration of the parent compound and its metabolites, while at the same time exhibiting a high
mineralization. These compounds have the tendency to form lower amounts of NER. p353-NP on the
other hand, can probably be classified as a compound with a moderate or slow decline of the parent
compound’s concentration and a comparatively low mineralization of the applicable metabolites.
These compounds have the tendency to form more significant amounts of NER. By comparing the
results of the approaches with sterile and non-sterile soil, the importance of organic carbon in soil
for the formation of NER can be shown. In the sand fractions of the sterile p353-NP and MCPA
approaches less than 6 % of the radioactivity applied could be found. This fraction contained less
than 2.10 % organic carbon. For both chemicals in question the results of the approaches with
sterilized soil differ from those with non-sterilized soil. In case of sterilized soil the sand fraction
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contained more than 11 % organic carbon and more than 40 % of the applied radioactivity after
30 days. A positive correlation between the amount of organic carbon in soils and the sorption of
NP and MCPA is stated in literature [29]. Therefore the organic carbon in soil can be considered
as a sink for numerous xenobiotics [8, 9, 48, 49].
The influence of the test substances on the microbial diversity of the incubated soils was studied
by denaturing gradient gel electrophoresis (DGGE). The use of DGGE for the study of microbial
diversity is a widely accepted method among researchers [13, 54, 82, 90]. In the present study an
effect of the test substances on bacterial diversity could be detected. On the contrary, the used
concentrations of the test substances had no effect on the fungi diversity. DGGE studies with PCR
products of bacteria-specific primers, as well as fungus-specific primer showed differences in the
microbial communities.
CP-MAS NMR (charge polarized magic angle spinning nuclear magnetic resonance) measure-
ments showed that the aromatic ring of p353-NP was probably installed partially in an intact form
in the humic acids. 13C-p353-NP was labeled at the phenolic C1 position of the aromatic ring. The
most intense signals in the range of 140 and 160 ppm could be detected between 151.5 and 152.3
ppm. According to recent studies this indicates an aromatic ring with one −OCOCH3 group at
the C1 atom of the ring [21]. The intensity of the signal increased with time. The kinetic of the
increase of the signal during the incubation period indicates that the formation of aromatic-NP
portions in the non-extractable fraction ends after about half a year. The measured signals in the
range between 151.5 and 152.3 ppm suggest that they derive from integrated intact aromatic rings.
As additionally inserted 13C derived from degraded ring systems of the labeled p353-NP would li-
kely be uniformly incorporated in different functional groups, e.g. in alkyl groups, carbonyl groups
and aromatics. However, this is not evident, as the specific signals of 13C aromatic compounds
increased.
By sampling MCPA and p353-NP, this paper provides a valuable contribution to answering
several questions about the disposition of xenobiotics in soil and the formation of NER. Here, the
soil not only acts as a location for higher plants, but also as a filter, cleaning, transportation,
buffer and storage system for xenobiotics. Simultaneously, the ground also serves as the location of
economic plants such as corn, wheat, potatoes, etc. For this reason, it is of great interest to learn
more about the behavior and fate of xenobiotics to find out in the ground to potential hazards
such as assess the application of plant protection products and sewage sludge well. The results
of this work demonstrate that microorganisms have an important role in the formation of NER.
Moreover, evidence is provided that the organo-clay complexes are an important source for binding
the test chemicals compared to the silt and sand fraction. In the NMR study of the NER humic
acid of p353-NP approach it has been shown that aromatic rings of p353-NP in intact form were
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incorporated into the humic acid.
Anhang A
Tabellen
Tabelle A.1: Mittelwerte der Verteilung von 14C nach Applikation von 1,25 µg/g 14C-p353-NP (in
% der applizierten Radioaktivität) in den einzelnen Partikelfraktionen Sand, Schluff und Ton so wie
im Wasser nach der Partikelfraktionierung und die gemessene Mineralisierung nach den einzelnen
Probenahme Zeitpunkten (n=3).
Probenahme- Minerali- Wasser Sand Schluff Ton Wiederfindung
tage sierung
[%] [%] [%] [%] [%] [%]
1 0,11 6,57 4,39 46,89 42,23 100,19
± 0,03 ± 0,42 ± 0,42 ± 8,25 ± 5,47 ± 9,20
7 1,41 8,26 4,41 49,67 45,06 108,81
± 0,29 ± 0,97 ± 0,24 ± 6,75 ± 6,80 ± 2,57
14 3,05 9,98 5,60 46,64 36,26 101,53
± 0,27 ± 0,61 ± 0,58 ± 4,65 ± 1,76 ± 5,68
30 6,84 10,96 5,49 41,42 39,01 103,72
± 1,03 ± 0,97 ± 0,39 ± 0,74 ± 3,92 ± 3,27
90 14,16 9,49 5,72 36,03 35,08 100,48
± 1,46 ± 0,93 ± 1,28 ± 3,06 ± 1,91 ± 2,80
180 22,33 11,19 3,60 24,90 36,50 98,52
± 3,82 ± 0,35 ± 0,06 ± 2,62 ± 1,27 ± 2,93
90
Anhang 91
Tabelle A.2: Radioaktivitätsverteilung in % der in der Tonfraktion insgesamt gefundenen Radioakti-
vität der p353-NP Inkubationsansätze nach Soxhletextraktion und Fraktionierung in Fulvinsäuren,
Huminsäuren und Humin (n=3)
Probenahme- Soxhlet Fulfinsäuren Huminsäuren Humin Wiederfindung
tage [%] [%] [%] [%] [%]
1 83,52 2,22 9,80 8,25 103,79
± 16,03 ± 0,22 ± 1,85 ± 2,82 ± 11,34
7 33,20 3,79 29,64 22,63 89,26
± 5,22 ± 0,49 ± 1,48 ± 3,11 ± 6,37
14 46,24 5,64 33,64 14,66 100,18
± 5,97 ± 0,23 ± 3,63 ± 2,34 ± 0,10
30 46,32 5,46 33,60 14,48 99,86
± 2,06 ± 0,63 ± 3,06 ± 1,70 ± 0,16
90 24,33 9,40 35,40 25,40 94,53
± 2,46 ± 0,74 ± 1,93 ± 1,01 ± 2,91
180 23,90 10,06 40,31 24,76 99,03
± 1,60 ± 0,15 ± 2,26 ± 0,72 ± 1,52
Tabelle A.3: Mittelwerte der Verteilung von 14C nach Applikation von 8,48 µg/g 14C-MCPA (in %
der applizierten Radioaktivität) in den einzelnen Fraktionen Sand, Schluff und Ton, sowie im Was-
ser nach der Partikelfraktionierung und die gemessene Mineralisierung des niedrig konzentrierten
MCPA-Ansatzes zu den Zeitpunkten der einzelnen Probenahme (n=2)
Probenahme- Minerali- Wasser Sand Schluff Ton Wiederfindung
tage sierung
[%] [%] [%] [%] [%] [%]
1 0,92 54,56 3,03 25,78 6,41 90,70
± 0,45 ± 0,41 ± 0,14 ± 3,08 ± 0,86 ± 2,53
7 11,25 34,44 4,00 23,62 13,66 86,97
± 0,99 ± 0,33 ± 0,11 ± 1,31 ± 3,62 ± 2,18
14 22,58 11,25 4,33 18,63 19,55 76,34
± 2,51 ± 0,67 ± 0,21 ± 0,10 ± 0,35 ± 3,09
30 33,99 6,13 3,62 23,44 19,55 86,73
± - ± 0,23 ± 0,20 ± 0,31 ± 0,17 ± -
60 48,40 4,45 3,07 19,63 15,59 94,21
± - ± 0,13 ± 0,08 ± 1,63 ± 0,79 ± -
120 46,06 3,46 3.05 15,59 21,05 89,21
± 5,92 ± 0,12 ± 0,23 ± 1,76 ± 0,08 ± 9,36
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Tabelle A.4: Mittelwerte der Verteilung von 14C nach Applikation von 1 mg/g 14C-MCPA (in %
der applizierten Radioaktivität) in den einzelnen Fraktionen Sand, Schluff und Ton, sowie im Was-
ser nach der Partikelfraktionierung und die gemessene Mineralisierung des niedrig konzentrierten
MCPA Ansatzes zu den einzelnen Probenahme Zeitpunkten (n=2)
Probenahme- Minerali- Wasser Sand Schluff Ton Wiederfindung
tage sierung
[%] [%] [%] [%] [%] [%]
1 0,07 58,70 2,98 23,81 5,93 91,49
± 0,05 ± 0,13 ± 0,86 ± 0,17 ± 0,96 ± 0,30
7 0,26 70,37 2,70 13,19 7,13 93,65
± 0,05 ± 0,40 ± 0,50 ± 1,12 ± 3,17 ± 1,15
14 1,18 67,90 3,14 14,18 8,43 94,83
± 0,73 ± 0,33 ± 0,75 ± 1,37 ± 0,08 ± 1,96
30 1,21 61,11 2,59 12,74 7,64 85,29
± 0,45 ± 0,07 ± 0,18 ± 0,74 ± 0,29 ± 0,30
60 3,83 54,20 2,98 13,62 8,53 83,16
± 0,23 ± 1,03 ± 0,21 ± 1,19 ± 0,29 ± 2,63
120 57,23 6,80 3,66 9,81 10,82 88,32
± 3,56 ± 0,91 ± 0,32 ± 0,60 ± 0,93 ± 7,23
Tabelle A.5: Radioaktivitätsverteilung in % der in der Tonfraktion insgesamt gefundenen Radioak-
tivität des MCPA-Ansatzes mit niedriger MCPA-Konzentration nach Soxhletextraktion und Frak-
tionierung in Fulvinsäuren, Huminsäuren und Humin (n=2).
Probenahme- Soxhlet Fulfinsäuren Huminsäuren Humin Wiederfindung
tage [%] [%] [%] [%] [%]
1 28,90 29,44 22,37 21,87 102,58
± 1,19 ± 1,32 ± 2,54 ± 1,40 ± 3,64
7 14,79 27,10 24,38 28,69 94,96
± 0,76 ± 3,81 ± 0,16 ± 11,85 ± 7,12
14 11,22 22,39 18,03 38,96 90,60
± 0,38 ± 2,57 ± 3,41 ± 14,52 ± 13,29
30 9,55 21,34 29,29 37,29 97,47
± 0,39 ± 1,48 ± 1,62 ± 7,08 ± 3,58
60 8,91 20,75 34,03 36,32 100,01
± 1,18 ± 0,59 ± 2,64 ± 4,41 ± -
120 8,36 25,48 37,60 29,85 101,29
± 0,05 ± 0,40 ± 0,48 ± 0,88 ± 1,81
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Tabelle A.6: Radioaktivitätsverteilung in % der in der Tonfraktion insgesamt gefundenen Radio-
aktivität des MCPA-Ansatzes mit hoher MCPA-Konzentration nach Soxhletextraktion und Frak-
tionierung in Fulvinsäuren, Huminsäuren und Humin (n=2).
Probenahme- Soxhlet Fulfinsäuren Huminsäuren Humin Wiederfindung
tage [%] [%] [%] [%] [%]
1 52,51 31,41 15,20 10,61 109,73
± 12,74 ± 4,97 ± 2,38 ± 6,32 ± 9,43
7 40,64 30,01 15,79 11,89 98,33
± 9,56 ± 1,57 ± 3,46 ± 10,03 ± 2,36
14 42,48 27,12 20,23 9,35 99,18
± 1,48 ± 2,51 ± 0,96 ± 3,40 ± 1,42
30 51,76 29,32 18,63 3,01 102,72
± 3,92 ± 9,03 ± 2,56 ± - ± -
60 44,89 29,64 21,30 6,29 102,12
± 3,29 ± 3,19 ± 0,31 ± 2,79 ± 3,00
120 17,83 28,48 37,46 18,66 102,43
± 1,07 ± 1,16 ± 0,09 ± 5,58 ± 3,44
Tabelle A.7: Mittelwerte der Verteilung von 14C nach Applikation von 1,29 µg/g 14C-p353-NP in
sterilisierten Boden (in % der applizierten Radioaktivität) in den einzelnen Partikelfraktionen Sand,
Schluff und Ton so wie im Wasser nach der Partickelfraktionierung nach den einzelnen Probenahme
Zeitpunkten (n=2).
Inkubations- Wasser Sand Schluff Ton Wiederfindung
tage [%] [%] [%] [%] [%]
1 1,33 52,18 20,98 14,45 88,93
± 0,01 ± 1,11 ± 5,64 ± 5,17 ± 0,64
7 1,18 57,15 18,82 10,44 87,59
± 0,03 ± 0,93 ± 2,06 ± 0,95 ± 0,2,11
14 1,62 61,48 22,57 14,21 99,87
± 0,02 ± 0,37 ± 2,43 ± 1,01 ± 1,07
30 1,99 40,40 23,86 13,56 79,80
± 0,05 ± 4,79 ± 0,86 ± 0,15 ± 3,84
90 1,72 56,71 22,58 10,83 91,83
± 0,06 ± 5,32 ± 1,41 ± 0,45 ± 7,13
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Tabelle A.8: Radioaktivitätsverteilung in % der in der Tonfraktion der sterilen p353-NP-Ansätze
insgesamt gefundenen Radioaktivität nach Soxhletextraktion und Fraktionierung in Fulvinsäuren,
Huminsäuren und Humin (n=2).
Inkubations- Soxhlet Fulfinsäuren Huminsäuren Humin Wiederfindung
tage [%] [%] [%] [%] [%]
1 95,70 0,51 2,42 0,10 98,71
± 3,06 ± 0,46 ± 0,60 ± 0,09 ± 2,83
7 94,06 1,10 2,07 0,22 97,45
± 3,46 ± 0,14 ± 0,04 ± 0,16 ± 3,72
14 80,20 0,80 2,38 1,90 85,28
± 3,03 ± 0,13 ± 0,26 ± 0,25 ± 3,41
30 113,04 1,67 5,85 1,80 122,36
± 19,42 ± - ± - ± 0,14 ± -
90 81,03 3,15 5,37 2,40 91,95
± 2,04 ± 0,11 ± 0,29 ± 0,41 ± 2,03
Tabelle A.9: Mittelwerte der Verteilung von 14C nach Applikation von MCPA in sterilisierten Boden
(in % der applizierten Radioaktivität) in den einzelnen Partikelfraktionen Sand, Schluff und Ton
so wie im Wasser nach der Partickelfraktionierung nach den einzelnen Probenahme Zeitpunkten
(n=2).
Inkubations- Wasser Sand Schluff Ton Wiederfindung
tage [%] [%] [%] [%] [%]
1 29,72 47,27 10,59 4,67 92,24
± 4,81 ± 4,33 ± 2,42 ± 1,30 ± 8,02
7 31,49 43,02 11,66 5,03 91,18
± 1,97 ± 10,97 ± 2,20 ± 0,12 ± 6,92
14 27,63 51,85 10,19 6,81 96,47
± 1,63 ± 0,54 ± 3,89 ± 0,93 ± 5,91
30 31,41 44,64 13,81 4,53 94,38
± 3,19 ± 5,18 ± 1,96 ± 0,35 ± 0,32
60 28,42 29,74 17,40 6,12 84,15
± 3,49 ± 2,27 ± 2,92 ± 0,01 ± 1,70
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Tabelle A.10: Radioaktivitätsverteilung in % der in der Tonfraktion der sterilisierten MCPA-
Ansätze insgesamt gefundenen Radioaktivität nach Soxhletextraktion und Fraktionierung in Ful-
vinsäuren, Huminsäuren und Humin (n=2)
Inkubations- Soxhlet Fulfinsäuren Huminsäuren Humin Wiederfindung
tage [%] [%] [%] [%] [%]
1 55,82 19,71 12,49 2,37 90,38
± 0,05 ± 3,64 ± 0,11 ± 0,09 ± 3,71
7 40,96 23,45 14,07 2,86 81,34
± 7,09 ± 1,52 ± 2,89 ± 0,38 ± 2,31
14 53,07 19,04 12,46 1,86 86,42
± 3,42 ± 2,40 ± 0,96 ± 0,04 ± 6,81
30 69,74 40,57 26,17 3,06 133,60
± 8,51 ± - ± - ± 0,12 ± -
60 57,68 22,51 15,91 1,99 99,95
± 2,70 ± - ± - ± 0,07 ± -
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Abbildungen
Abbildung B.1: Die einzelnen Spuren des DGGE Gels entsprechen den PCR-Produkte des bakteri-
ellen Primerpaares L1401/U968GC folgender extrahierter Bodenproben 1. Kontrolle p353-NP Tag
30, 2. Kontrolle p353-NP Tag 180, 3. p353-NP-Ansatz Tag 1, 4. p353-NP-Ansatz Tag 30, 5. p353-
NP-Ansatz Tag 180, 6. Kontrolle MCPA Tag 60, 7. Kontrolle MCPA Tag 30, 8. Kontrolle Tag 120,
9. MCPA-Ansatz Tag 1 niedrige Konzentration, 10. MCPA-Ansatz Tag 30 niedrige Konzentration,
11. MCPA-Ansatz Tag 60 niedrige Konzentration, 12. MCPA-Ansatz Tag 120 niedrige Konzentra-
tion, 13. MCPA-Ansatz Tag 60 hohe Konzentration, 14. MCPA-Ansatz Tag 30 hohe Konzentration,
15.MCPA-Ansatz Tag 120 hohe Konzentration.
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Abbildung B.2: Die einzelnen Spuren des DGGE Gels entsprechen den PCR-Produkte des bak-
teriellen Primerpaares L1401/U968GC folgender extrahierter Bodenproben 1. Kontrolle p353-NP
Tag 30, 2. Kontrolle p353-NP Tag 180, 3. Kontrolle sterilisierter Ansatz Tag 1, 4. Kontrolle steri-
lisierter Ansatz Tag 30, 5. Sterilisierter MCPA-Ansatz Tag 1, 6. Sterilisierter MCPA-Ansatz Tag
30, 7. Sterilisierter MCPA-Ansatz Tag 60, 8. Sterilisierter p353-NP-Ansatz Tag 1, 9. Sterilisierter
p353-NP-Ansatz Tag 30, 10. Sterilisierter p353-NP-Ansatz Tag 90, 11.Kontrolle Modellansätze Tag
1, 12. Kontrolle Modellansätze Tag 7, 13. Kontrolle Modellansätze Tag 30 2
98 Anhang
Abbildung B.3: Die einzelnen Spuren des DGGE Gels entsprechen den PCR-Produkte des pilzspe-
zifischen Primerpaares NS1/GCfung folgender extrahierter Bodenproben 1. Kontrolle p353-NP Tag
30, 2. Kontrolle p353-NP Tag 180, 3. p353-NP-Ansatz Tag 1, 4. p353-NP-Ansatz Tag 30, 5. p353-
NP-Ansatz Tag 180, 6. Kontrolle MCPA Tag 60, 7. Kontrolle MCPA Tag 30, 8. Kontrolle Tag 120,
9. MCPA-Ansatz Tag 1 niedrige Konzentration, 10. MCPA-Ansatz Tag 30 niedrige Konzentration,
11. MCPA-Ansatz Tag 60 niedrige Konzentration, 12. MCPA-Ansatz Tag 120 niedrige Konzentra-
tion, 13. MCPA-Ansatz Tag 60 hohe Konzentration, 14. MCPA-Ansatz Tag 30 hohe Konzentration,
15.MCPA-Ansatz Tag 120 hohe Konzentration.
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Abbildung B.4: Die einzelnen Spuren des DGGE Gels entsprechen den PCR-Produkte des pilzspe-
zifischen Primerpaares NS1/GCfung folgender extrahierter Bodenproben 1. Kontrolle p353-NP Tag
1, 2. Kontrolle p353-NP Tag 30, 3. Kontrolle p353-NP Tag 180, 4. Kontrolle sterilisierter Ansatz Tag
1, 5. Kontrolle sterilisierter Ansatz Tag 30, 6. Sterilisierter MCPA-Ansatz Tag 1, 7. Sterilisierter
MCPA-Ansatz Tag 30, 8. Sterilisierter MCPA-Ansatz Tag 60, 9. Sterilisierter p353-NP-Ansatz Tag
1, 10. Sterilisierter p353-NP-Ansatz Tag 30, 11. Sterilisierter p353-NP-Ansatz Tag 90, 12.Kontrolle
Modellansätze Tag 1, 13. Kontrolle Modellansätze Tag 7, 14. Kontrolle Modellansätze Tag 30
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Protokoll DNA Extraktion
Protocol Fast DNA SPIN Kit for Soil
1. Add up to 500 mg of soil sample to a Lysing Matrix E tube. NOTE: See section 3.2 for
important guidelines.
2. Add 978 µl Sodium Phosphate Buffer to sample in Lysing Matrix E tube.
3. Add 122 µl MT Buffer.
4. Homogenize in the FastPrepő Instrument for 40 seconds at a speed setting of 6.0.
5. Centrifuge at 14,000 x g for 5-10 minutes to pellet debris. NOTE: Extending centrifugation
to 15 minutes can enhance elimination of excessive debris from large samples, or from cells
with complex cell walls.
6. Transfer supernatant to a clean 2.0 ml microcentrifuge tube. Add 250 µl PPS (Protein Pre-
cipitation Solution) and mix by shaking the tube by hand 10 times.
7. Centrifuge at 14,000 x g for 5 minutes to pellet precipitate. Transfer supernatant to a clean
15 ml tube. NOTE: While a 2.0 ml microcentrifuge tube may be used at this step, better
mixing and DNA binding will occur in a larger tube.
8. Resuspend Binding Matrix suspension and add 1.0 ml to supernatant in 15 ml tube.
9. Place on rotator or invert by hand for 2 minutes to allow binding of DNA. Place tube in a
rack for 3 minutes to allow settling of silica matrix.
10. Remove and discard 500 µl of supernatant being careful to avoid settled Binding Matrix.
11. Resuspend Binding Matrix in the remaining amount of supernatant. Transfer approximately
600 µl of the mixture to a SPINTM Filter and centrifuge at 14,000 x g for 1 minute. Empty
the catch tube and add the remaining mixture to the SPINTM Filter and centrifuge as before.
Empty the catch tube again.
12. Add 500 µl prepared SEWS-M and gently resuspend the pellet using the force of the liquid
from the pipet tip. NOTE: Ensure that ethanol has been added to the Concentrated SEWS-M.
See section 3.1.
13. Centrifuge at 14,000 x g for 1 minute. Empty the catch tube and replace. 14. Without any
addition of liquid, centrifuge a second time at 14,000 x g for 2 minutes to „dry“ the matrix
of residual wash solution. Discard the catch tube and replace with a new, clean catch tube.
14. Air dry the SPINTM Filter for 5 minutes at room temperature.
100
Anhang 101
15. Gently resuspend Binding Matrix (above the SPIN filter) in 50-100 µl of DES (DNase/
Pyrogen-Free Water). NOTE: To avoid over-dilution of the purified DNA, use the smallest
amount of DES required to resuspend Binding Matrix pellet. NOTE: Yields may be increased
by incubation for 5 minutes at 55 ◦C in a heat block or water bath.
16. Centrifuge at 14,000 x g for 1 minute to bring eluted DNA into the clean catch tube. Discard
the SPIN filter. DNA is now ready for PCR and other downstream applications. Store at -20
◦C for extended periods or 4 ◦C until use.
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